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1 – INTRODUCCIÓN 
 
1.1 – Relevancia del tema 
 
La preocupación con la preservación y recuperación del medio ambiente, para 
garantizar la calidad de vida de las poblaciones, ha ganado fuerza en los años 60 y 70 
del siglo XX. Esta actitud ha sido estimulada por la creciente identificación de los 
problemas ambientales locales y globales. A partir de entonces, las leyes antipolución 
fueron sistematizadas en algunos de los países más desarrollados e industrializados. Al 
principio estas leyes tenían un carácter más correctivo y se preocupaban sobre todo del 
control de la polución debida a las actividades de producción industrial. En los años 80 
estas actitudes tuvieron un expreso desarrollo cuando el tema ha empezado a tener 
mayor importancia en el medio técnico y científico. 
El reconocimiento de que la calidad del suelo también puede significar un 
problema para la salud pública y presentar riesgos para los ecosistemas, solo se ha 
consolidado muchos años después por comparación con la polución de las aguas y del 
aire. En otras palabras, mientras en relación con la calidad del agua y del aire ya se 
tenía mucha legislación y había entidades especializadas para aplicarla, la cuestión de 
la calidad de los suelos era un tema todavía totalmente académico. 
La consolidación y el crecimiento de la conciencia ecológica a nivel global y, 
como consecuencia, la presión para la gestión racional y ambientalmente adecuada de 
los recursos y del espacio natural, ha sido plasmada en el informe de la Organización 
de las Naciones Unidas (ONU) de 1987 titulado “Nuestro Futuro Común”. En este 
informe se han trazado las líneas conductoras del desarrollo sostenible, como la salida 
para las amenazas a la supervivencia humana y para la calidad de vida de las poblaciones 
en todo el mundo. También se ha difundido la percepción global de que, para alcanzar 
este nuevo paradigma, debemos considerar la cuestión ambiental como una de las 
dimensiones fundamentales de los problemas relacionados con el desarrollo mundial. 
El término “polución” del suelo es normalmente usado en referencia a la 
presencia de sustancias que, de alguna manera, alterarán negativamente su calidad y 
así afectarán a la calidad del agua subterránea y superficial, la fauna y flora de una 
región o presentarán un riesgo para la población que, de forma directa o indirecta, tiene 





La recuperación de áreas degradadas se está transformando en un desafío, una 
vez que los ensayos de remediación han demostrado que la recuperación total de esas 
áreas, en la mayoría de los casos, no es posible por limitaciones técnicas, por necesitar 
demasiado tiempo y porque, en muchos casos, los recursos financieros no están 
disponibles para tal rehabilitación. 
Debido a la complejidad del sistema suelo/contaminante, existe la necesidad de 
estudiar y planificar la recuperación individual de cada caso, para los diversos 
contaminantes presentes en el suelo. Este estudio, en la mayoría de las ocasiones, 
economiza tiempo y dinero en la posterior etapa de recuperación. Es también necesario 
definir cuáles son las técnicas de remediación que pueden ser usadas y financieramente 
viables. 
  La denominación “técnicas de remediación” se refiere a todas las técnicas que 
posibilitan la recuperación de un área contaminada a través del bloqueo parcial o total 
de la ruta del contaminante o por su eliminación, disminución o eliminación del 
potencial tóxico del mismo. 
Debido a la dificultad de degradación o de extracción y transporte de 
determinados contaminantes o limitaciones debidas a la estructura de los suelos, 
muchas técnicas son poco eficientes o incluso ineficientes. Se piensa que, en algunos 
casos, dos o más técnicas pueden ser combinadas para mejorar la remediación de 
determinados elementos tóxicos. Por esto es muy importante el desarrollo y 
optimización de nuevas técnicas para la eliminación de contaminantes de suelos o de 
residuos mineros aún no estudiados, para que se puedan asociar a otras técnicas ya 
conocidas, posibilitando la remediación en una gama más amplia de situaciones. Son 
pocos los estudios desarrollados con la intención de aprovechar esta línea de 
investigación, sobre todo en relación a la adaptación de las técnicas existentes y las 
técnicas nuevas. 
Es siempre importante saber que la restauración para devolver al suelo 
contaminado a sus condiciones originales es técnicamente imposible o 
financieramente inviable, pero se puede descontaminar o restaurar hasta un punto en 
el que se considere que la contaminación sea inocua para el medioambiente. Esto no 
es una solución de compromiso sino de respeto a la biosfera toda vez que, en la 
naturaleza, hay concentraciones de fondo de todos los metales y de muchos 
compuestos orgánicos excepto de los compuestos orgánicos antropogénicos. 
Otro problema en relación con la gestión de residuos sólidos, emparentado con 
el problema de la contaminación de suelos, es el problema de los residuos finos 
resultantes de las operaciones de extracción de minerales. Relaves con partículas muy 
finas generalmente tienen el mayor potencial para proporcionar un impacto 
significativo, especialmente en el largo plazo. Estos materiales, resultantes de los 
procesos industriales de transformación física de rocas en partículas de muy baja 





genera una arena fina con una gran superficie de contacto con el medio ambiente, 
exponiendo una amplia gama de metales pesados al ambiente. Los dos principales 
procesos de distribución ambiental de estos contaminantes son la lixiviación por acción 
del agua de las lluvias, con la consecuente contaminación de las aguas subterráneas y 
superficiales y, en la estación seca, el transporte a través de los vientos de las partículas 
más finas. Este transporte puede procesarse a grandes distancias y provocar la 
contaminación de suelos agrícolas así como afectar la calidad del aire. Los residuos 
expuestos al ambiente en las balsas de finos de la industria de minas de la región de 
Salamanca incluyen contaminantes como el arsénico, cadmio, calcio, cromo, cobre, 
hierro, plomo, magnesio, manganeso, mercurio, molibdeno, níquel, radio, selenio , 
plata, torio, uranio, vanadio y zinc. En general, el hierro se encuentra en mayores 
concentraciones pero el arsénico es el más peligroso, no solo por sus efectos en los seres 
humanos en particular, sino también en el ambiente en general, debido a su total 
ausencia de los proceso biológicos y los grandes efectos deletéreos especialmente 
porque sus concentraciones en los sitios de deposición son muchas veces superiores a 
las concentraciones ambientales de fondo. 
El tratamiento de estos residuos con el fin de eliminar arsénico es, por tanto, 
necesario. Sin embargo, este tipo de procedimientos tiene una característica especial, 
ya que no solo hay que tener en cuenta la cantidad de arsénico eliminada y la remanente 
después del procesado, sino también la parte de ésta que está biodisponible debido a 
que existen procesos de descontaminación en los que, a pesar de que se extraen 
cantidades importantes de contaminante, la cantidad residual biodisponible es superior 
a la que tiene el residuo sin procesar, lo que hace que el peligro ambiental no solo siga 
existiendo sino que esté incrementado. 
Por tanto, cualquier estudio realizado con la finalidad de eliminar arsénico en 
los residuos generados en las operaciones de extracción de minerales en minería deberá 
tener en cuenta tanto la cantidad de arsénico eliminado como la biodisponibilidad del 
mismo en la cantidad remanente. 
Por otra parte y teniendo en cuenta que, en los residuos de minería, el arsénico 
está acompañado de metales pesados, es muy importante analizar la eficacia del método 
de descontaminación en relación con esos metales, en concreto, en relación con un 
metal que aunque sin el mismo potencial de toxicidad esté presente en el residuo a 
descontaminar en altas concentraciones como es el caso del hierro y también en 










1.2 – Objetivo y descripción de los capítulos 
 
De acuerdo con la problemática desarrollada y encuadrada en el apartado I.1 de 
esta introducción, se ha iniciado una línea de investigación que incide en el estudio de 
residuos de escombreras de mina con altas concentraciones de arsénico y de metales 
pesados expuestos a la lixiviación ambiental y su remediación, utilizando un nuevo 
proceso con dos vectores de descontaminación: uno  químico y otro eléctrico. 
El objetivo inicial del trabajo es hacer una caracterización física y química de los 
residuos de una mina de wolframio de Barruecopardo  (provincia de Salamanca) para 
posteriormente seleccionar determinadas muestras con necesidad de remediación para 
arsénico y metales pesados y aplicarles el método de tratamiento elegido, verificando 
la capacidad de remediación del mismo. El arsénico y los metales pesados bioasimilables 
persistentes en las muestras después de su remediación también serán analizados ya 
que son un reminiscente de contaminación e interesa comprobar si están dentro de los 
límites máximos admitidos por ley.  
El segundo objetivo del trabajo es llevar a cabo un estudio secuencial de las 
mejores condiciones de trabajo para la extracción de arsénico, hierro y manganeso y la 
consiguiente descontaminación de la muestra. Para ello, se procederá a optimizar el 
proceso electroquímico propuesto una vez comprobada su viabilidad para la 
remediación de las muestras estudiadas. Se realizarán estudios de optimización del 
proceso en sí mismo y de optimización de las variables de extracción. Respecto a la 
optimización del proceso, se harán estudios en relación con el mejor reactivo químico 
a utilizar, el mejor procedimiento de separación de fases y se verificará la 
reproducibilidad de las extracciones. Respecto a la optimización de las variables de 
extracción, que pueden ser manipuladas para la optimización de la extracción, se 
estudiarán: concentración del reactivo de extracción, razón líquido-sólido que es la 
razón entre el volumen de disolución de reactivo de extracción y la masa fija de 
muestra, la corriente eléctrica aplicada a través de dos electrodos de grafito separados 
por una distancia fija y con una superficie mojada constante y proporcional al volumen 
total dentro del reactor, y el tiempo de extracción. Simultáneamente con el estudio de 
optimización, se estudiará también la concentración de los mismos metales en la forma 
biodisponible en el residuo post-extracción y su comparación con la concentración pre-
extracción. La planificación del trabajo se ha hecho de forma que las etapas estudiadas 
condicionan las etapas siguientes a través de la fijación secuencial de los valores 
optimizados en cada etapa anterior. 
El tercer objetivo del trabajo es realizar un estudio cinético para evaluación del 
mejor modelo de simulación de la extracción. El modelo obtenido a partir de los datos 
empíricos debe permitir prever la extracción a partir de valores diferentes a los 






El trabajo se puede dividir en cinco fases. En una primera fase se caracteriza el 
residuo a descontaminar en términos de propiedades físicas y químicas: 
 
- Determinación de la humedad y análisis mecánico (distribución del tamaño 
de las partículas), 
- Caracterización química de los residuos: Capacidad de cambio catiónico 
(CEC), Cationes de cambio (Na, K, Ca y Mg), Metaloides y Metales pesados 
(As, Fe, Cu, Mn, Pb, Zn y W), Carbono (C), azufre (S) y nitrógeno (N), pH. 
 
Una segunda fase de tanteo para demostración de la factibilidad de la utilización de las 
dos fuerzas extractivas simultáneamente: 
 
- Demostración de la posibilidad de utilización de la corriente eléctrica para 
amplificar el potencial de extracción química, 
- Elección del reactivo de extracción, 
- Diseño del reactor de extracción. 
 
Una tercera fase de elección y de optimización de las condiciones de trabajo y definición 
de las condiciones de garantía de la calidad: 
- Optimización del procedimiento de extracción para garantía de 
reproductibilidad, 
- Optimización del procedimiento para la extracción de bioasimilables, 
- Establecimiento de criterios de garantía de la calidad de los resultados 
 
En la cuarta fase se procederá a la optimización de cuatro variables operacionales 
fijando el valor optimizado para la mejor extracción de As y, si es posible, también para 
la mejor extracción de As asimilable: 
 





- Optimización de la razón líquido-sólido entre el volumen de reactivo de 
extracción y la masa seca de residuo, 
- Optimización de la corriente eléctrica aplicada, 
- Optimización del tiempo de extracción. 
 
En las figuras 1.1 y 1.2 aparece un esquema del plan de trabajo de las cuatro fases 
anteriores. 
 
La quinta y última fase es de modelación y se buscará el modelo empírico basado 
en una correlación estadística que  pueda prever la extracción dentro de las fronteras 
estudiadas del sistema. Será el modelo que mejor se adapte a los valores de extracción 
obtenidos para un conjunto de extracciones con variación de la concentración del 
reactivo, razón líquido-sólido, corriente eléctrica y tiempo. El modelo deberá permitir 
la sustitución de variables manipuladas con la intención de poder prever la extracción 
para valores diferentes de los elegidos en la determinación. Constará de los siguiente 
pasos: 
 
- Extracciones para obtención de valores experimentales para determinación 
del mejor modelo para la extracción de arsénico, hierro y de manganeso, 
- Determinación del mejor modelo empírico para los valores obtenidos 
experimentalmente, 
- Criterios de calidad para el ajuste de los modelos estudiados, 
- Modelo de respuesta a la manipulación de las variables.  
 
Esta disertación se organizó de la siguiente forma: 
 
Capítulo 1 – Introducción: relevancia del tema, objetivos y organización del 
documento  
Capítulo 2 – Revisión bibliográfica: antecedentes sobre contaminación y 
descontaminación de arsénico 






Capítulo 4 – Resultados y discusión: presentación y análisis de los resultados 
experimentales.  
Capítulo 5  – Conclusiones. 
Capítulo 6 – Bibliografía.  
Anejo A – Caracterización de las muestras 
Anejo B – Correlaciones estadísticas 
Anejo C – Optimización del proceso 
Anejo D – Gráficos de valores de variables de proceso 
Anejo E – Ajustes a modelos cinéticos 























































































2 – ANTECEDENTES 
 
 
En este capítulo se va a realizar una revisión bibliográfica sobre la 
contaminación y la descontaminación con arsénico. 
  
 
2.1– El problema del arsénico en el ambiente 
 
El arsénico es un elemento metaloide que puede presentarse en una 
variedad de estados de oxidación: -III, +III, 0 y +V distribuidos tanto por especies 
orgánicas como inorgánicas y estas formas posibles dependen de la cantidad y 
tipo de adsorbentes, del pH, del potencial redox y de la actividad microbiana 
(Yong y Mulligan, 2004). El arsénico metálico (0) raramente se encuentra y el 
estado de oxidación -III sólo se encuentra en ambientes extremadamente 
reducidos. Las formas trivalentes y pentavalentes positivas son las más comunes 
en suelos y rocas. El Arsénico (V) es menos tóxico que el As (III) y también es 
termodinámicamente más estable (Pous et al., 2015). El arseniato (As(V)) es más 
predominante en condiciones  aerobias mientras que el arsenito (As(III)) 
predomina en condiciones anaerobias. 
El arsénico y sus compuestos se encuentran en toda la superficie terrestre, 
es el vigésimo elemento más abundante y es el constituyente principal de más de 
200 especies minerales (Matschullat, 2000). La concentración típica en las rocas 
varía entre 0,1 y 40 mg/kg con una media aritmética entre 5-6 mg/kg según 
algunos autores (Kabata-Pendias y Pendias, 1995) y entre 3-5 mg/kg según otros 
(Backer y Chesnin, 1975; Koljonen, 1992), O'Shea et al. en 2015 recomienda 
valores de 4.8, 3.1 y 0.2 mg/kg respectivamente para rocas superficiales, medianas 
e inferiores de la corteza terrestre. En Voivodina (Serbia) se han determinado 3,1 
mg/kg de As en rocas (Jovanovic et al., 2012), estos valores son consistentes en 
su variación geográfica y también son consistentes en su variación temporal. Las 
concentraciones más elevadas ocurren en asociaciones con sulfuros como la 
arsenopirita y la pirita y pueden llegar a valores sustancialmente más elevados 





El arsénico en el ambiente viene de dos fuentes posibles, la geogénica y la 
antropogénica. La fuente antropogénica es resultante de actividades industriales 
dispersas por el planeta que juegan un papel importante en la contaminación de 
suelos, aguas y aire. La contaminación de suelos es más localizada pero puede 
tener impacto ambiental. La contribución antropogénica al ambiente se estima en 
valores de 28000 a 54000 t/año en todo el mundo y el de las deposiciones totales 
incluyendo las geogénicas entre 30000 y 78000 t/año (Reimann, 2009), la 
extracción de arsénico del ambiente es de unas 30000 t/año (Grinham, 2014). Los 
compuestos inorgánicos de arsénico como el arseniato de calcio, el arseniato de 
plomo, el arseniato de sodio y muchos otros son usados en la agricultura como 
plaguicidas. La contaminación con estos productos no termina con la aplicación 
agrícola. No hay que olvidar la introducción en el medio ambiente de soluciones 
ricas en compuestos de arsénico como residuos industriales (Mahimairaja et al., 
2005). El arsénico se usaba también en soluciones de arseniato de cobre cromado 
(chromated copper arsenate – CCA) como conservante de maderas causando gran 
contaminación en las cercanías de estas unidades industriales (Clarke et al., 2015).  
La contaminación con arsénico antropogénico disminuyó en el siglo XX a 
partir de los años 60, sobre todo en la agricultura, debido a la comprensión de las 
características toxicas del arsénico y a la conciencia de la necesidad de 
implementación de medidas de seguridad alimentaria (Molin et al. 2015). El 
mayor problema de contaminación con arsénico deriva de los residuos mineros 
que, a veces, desde hace siglos siguen siendo lixiviados, para  posteriormente, 
contaminarse las aguas con varios metales pesados o compuestos de metales 
pesados, incluyendo el arsénico.  
 
2.1.1 - Contaminación con arsénico antropogénico 
 
Hoy, las principales actividades antropogénicas que introducen arsénico en 
el ambiente son la minería de metales no ferrosos y las fundiciones, el 
procesamiento y la combustión de combustibles fósiles, el tratamiento de 
maderas, la producción y  aplicación de pesticidas, aguas residuales de producción 
de cerdos y aves, fertilizantes fosfatados, el depósito y la incineración de residuos 
municipales e industriales (Appleton, Cave y Wragg, 2012; Chen et al., 2013). Las 
principales entradas de arsénico en los suelos son en forma de pesticidas, pero 
cantidades substanciales son también liberadas hacia el aire y el agua (US 
Department of Health and Human Services, 2000). Se estima que un 19% del 
arsénico que circula  por el suelo se  lixivia y pasa al agua (Wang y Mulligan, 





absorbentes sobre todo óxidos de hierro y aluminio, pH, potencial Redox y 
presencia de ligandos competitivos (Martin et al., 2014). 
La contaminación debida a residuos mineros, normalmente por su 
lixiviación, contiene altas concentraciones de arsénico y constituye una fuente 
potencial de riesgo ambiental. En Canadá, existen informes que totalizan la 
entrada de arsénico en el lago Moira (Ontario) en 3,5 toneladas por año debido al 
procesamiento minero local (Wang y Mulligan, 2006a), y se estiman 220 
toneladas de trióxido de arsénico, altamente tóxico, que son enterradas en 
Yellowknife (Northwestern Territories) y que amenazan el agua subterránea y 
superficial en kilómetros alrededor de la mina. En suelos de áreas mineras de la 
provincia de Salamanca se han encontrado valores de As total que varían desde 
5,5 mg/kg a 150 mg/kg, con una mediana de 26,5mg/kg, y de As soluble en agua 
de 0,004 a 0,107 mg/kg (García Sánchez et al., 2010). 
En las menas de las minas, el arsénico existe en varias formas como la 
arsenopirita o  pirita arsenical (FeS2 rica en As), arseniatos y asociado con oxi-
hidróxidos de hierro (Wang y Mulligan, 2006).  
En Llallagua, altiplano Boliviano, en las márgenes del rio Catavi existe un 
complexo minero inactivo de estaño en cuyas escombreras se han determinado 
concentraciones de arsénico de 4606 mg/kg. Estas escombreras son también ricas 
en casiterira ligada a hierro que se supone es el principal agente controlador de la 
movilidad del arsénico soluble porque las concentraciones de este mataloide son 
más bajas (<2550 μg/l) que lo que corresponde a pesar de las condiciones ácidas 
(pH=2,5) ideales para su solubilización (Romero et al., 2014).  
El lago artificial de la mina a cielo abierto de San Telmo es un pozo de 130 
m de profundidad, en el Cinturón Ibérico de Piritas en territorio Español. Se trata 
de una mina de extracción de mineral de sulfuro polimetálico en actividad desde 
la prehistoria pero con su apogeo durante un siglo entre la segunda mitad del 
siglo XIX y el final de la primera mitad del siglo XX. La producción ha 
disminuido hasta el cierre de la mina en 1989. El agua del lago es altamente ácida 
(pH=2,8) y contaminada con una gran variedad de metales pesados. En relación 
al arsénico, su concentración baja de la superficie hasta el fondo del lago 
respectivamente entre los 64 y los 35 μg/l (Cánovas et al., 2015). 
La incidencia cada vez mayor de la toxicidad del arsénico (As) llevó a la 
Organización Mundial de la Salud (OMS) para reducir el valor crítico en agua 
potable de 50 a 10 μg /l en 1993 (World Health Organization, 2011). Esta acción 
fue tomada de forma paralela a los esfuerzos mundiales para reducir las entradas 







2.1.2 - Contaminación con arsénico geogénico 
 
La presencia de  arsénico en el ambiente resulta también de 
enriquecimientos naturales y es intensificada por las actividades antropogénicas. 
El arsénico natural se encuentra especialmente en rocas volcánicas y en los 
productos resultantes de su exposición a los elementos, cenizas volcánicas, rocas 
sedimentarias marinas, depósitos minerales hidrotérmicos y combustibles fósiles 
incluyendo el carbón y el petróleo (Smedley y Kiniburgh, 2002; Bundschuh y 
Maity, 2015). 
El arsénico existe naturalmente en una variedad de minerales en el suelo 
en varias formas de compuestos inorgánicos. Los minerales más comunes donde 
se encuentra arsénico son la arsenopirita (FeAsS), el rejalgar (AsS) y el 
oropimente (As2S3). Estos minerales se encuentran en general asociados a minería 
sulfurosa u otra minería metálica (Wang y Mulligan, 2006).  
  La concentración de arsénico en suelos no contaminados es de 0,1 a 40 
mg/kg, con  una media global de 10 mg/kg (Rosas-Castor et al., 2014). 
 
 
2.1.3 – Arsénico en aguas superficiales 
 
El nivel normal de arsénico en el agua potable se sitúa en valores inferiores 
a 5 μg/L (Health Canada, 2003); por ejemplo, en un estudio hecho en Canadá, las 
concentraciones normales en aguas superficiales y subterráneas es de 1 a 2 μg/L 
(Ministry of Water, Land and Air Pollution, Province of British Columbia, 2002) 
y un estudio de las aguas de consumo en Chipre los valores obtenidos son 
inferiores a 6 μg /l (Andra et al., 2014), aunque arroyos alimentados por aguas 
subterráneas con altos niveles de arsénico pueden también contener niveles de 
arsénico más altos como, por ejemplo, en la ciudad de Virden (Manitoba) donde 
los niveles llegan a 65-70 μg/L (OSMONICS, 2002). En Europa las 
concentraciones más altas son las existentes en el rio Bravona (Córcega) con 3000 







2.1.4 – Arsénico en aguas subterráneas 
 
Las concentraciones  de arsénico en aguas subterráneas son, en general, 
más altas que las de las aguas superficiales. En el estudio sobre las 
concentraciones de arsénico en Canadá existe referencia de concentraciones de 
230 μg/L en el agua de un pozo de 1.000 m de un campo petrolífero en Ellis Port 
(Alberta), pero se han encontrado concentraciones de 580 μg/L en aguas 
subterráneas de una área de minería de sulfuros en Bowen Island (British 
Columbia) y de hasta 11.000 μg/L cerca de la instalación de preservación de 
maderas en Vancouver (British Columbia) (Wang y Mulligan, 2006).  
El Arsénico (As) de origen geogénico en el agua subterránea en los Alpes 
occidentales se asocia generalmente con acuíferos en roca cristalina. Los Macizos 
Cristalinos Externos (MCE) se destacan en particular por las ocurrencias de 
concentraciones elevadas de As en las aguas subterráneas. Estas concentraciones 
en el agua subterránea se deberán a las rocas con minerales de sulfito y arsénico 
como la pirita y la arsenopirita  que abundan en los MCE. En un estudio que tuvo 
lugar entre 1996 y 2011 en 493 fuentes, se detectaran concentraciones totales de 
arsénico bastante variables con mínimos por debajo del valor crítico de 10 μg/l 
dado por la World Health Organization (2011) pero máximos de 370 μg /l 
(Tisserand, 2014). 
En Bangladesh y en el estado Indiano de Bengala occidental, aunque 
existan fuentes antropogénicas de arsénico (por ejemplo, fundiciones), los 
problemas de contaminación más graves son de origen geoquímico natural. Las 
concentraciones de arsénico en condiciones naturales del agua subterránea 
reportadas en la literatura se encuentran entre 0,5 μg/l y 5000 μg/l. Los óxidos 
de hierro, aluminio y manganeso son probablemente las fuentes y los sumideros 
más importantes para el arsénico en los sedimentos del acuífero (Brunsting y 
McBean, 2014). 
En el suroeste de China, en la provincia de Guangxi, se encuentra el área 
continua de karst más grande del mundo. El acuífero kárstico se está convirtiendo 
en un recurso cada vez más importante en muchos países y en la actualidad 
suministra una cuarta parte del agua potable del mundo. Los antecedentes 
geológicos de las rocas carbonatadas, la estructura espacial no homogénea 
subterránea, el fuerte proceso dinámico del karst y su característica hidro-química 
única, son características que afectan a la migración de arsénico en el agua 
subterránea del karst. Un estudio incidió sobre la cuenca río subterráneo 
Longzhai, en particular en la captación del agua de Lihu donde se cogieron 13 
muestras. Las concentraciones de arsénico obtenidas en las muestras variaron 







2.1.5 – Arsénico en fluidos geotérmicos 
 
Los flujos geotérmicos están asociados con cuatro causas diferentes: 
volcanes activos, zonas de colisión continental, sistemas de rift continental 
asociados con vulcanismo activo y rifts continentales no asociados a los volcanes. 
Birkle y Bundschuh (2007) han identificado la mezcla geotérmica subterránea de 
flujos ricos en arsénico con acuíferos fríos como el principal problema ambiental 
en la contaminación por arsénico. Sin embargo, en algunos casos, las aguas 
superficiales ricas en arsénico se encuentran en los ríos y lagos cercanos a las 
descargas de fuentes de flujos geotérmicos (Cumbal et al., 2009), o en los lagos de 
las calderas volcánicas (López et al., 2009). 
En los sistemas geotérmicos profundos, las condiciones reductoras 
prevalecen. El arsénico está presente como As (III) y la solución está sub-saturada 
con respecto a la arsenopirita y otros minerales de arsénico. El estado de 
saturación de aguas geotérmicas con respecto a la arsenopirita depende de la 
temperatura del yacimiento. Para temperaturas entre 150 y 250°C, el arsénico 
aparece más ligado a la pirita que como arsenopirita, o como asociado con óxidos 
de hierro. A temperaturas más altas, se puede encontrar arsenopirita (FeAsS) y 
otros minerales de arsénico (Webster y Nordstrom, 2003). 
El arsénico puede estar presente en los yacimientos geotérmicos, así como 
en las descargas de las fuentes y en los gases de fumarolas. Sin embargo, las 
concentraciones más altas de arsénico se encuentran en aguas antiguas y ricas en 
sales de Na-Cl (hasta decenas de miles μg/l) que han estado en contacto con las 
rocas por un largo período de tiempo (Birkle et al., 2010), lo que sugiere que el 
aumento en la concentración de arsénico es debido al tiempo más largo de 
residencia (y lixiviación) de las aguas. Por lo tanto, las concentraciones de 
arsénico son considerablemente más altas en los sistemas geotérmicos existentes 
en las rocas volcánicas que en los sistemas de alta y baja entalpía en rocas 
sedimentarias.  
En México, las concentraciones estudiadas en 246 muestras de fluidos 
geotérmicos de todo tipo han arrojado valores medios de As que varían entre 10 
μg/L y 24000 μg/L. Un análisis más cuidado muestra que los valores de las 
concentraciones en fuentes calientes varían entre 10 μg/L en agua rica en sales 
Ca-Na-SO4 y 28500 μg/L en agua rica en sales Na-Cl, pero con casi la totalidad 





concentraciones varían entre 10 μg/L en agua rica en Ca–HCO3–SO4 y 40 μg/L 
en agua rica en Ca–Mg–HCO3–SO4. Las concentraciones en agua rica en Na-Cl 
de pozos varían entre 880 μg/L y 25420 μg/L (López et al., 2012). 
Las concentraciones de Arsénico en fluidos geotérmicos, en general, son 
de diez a cien veces superiores a las concentraciones del agua de superficie o 
subterránea no contaminada (Webster y Nordstrom, 2003). Las  concentraciones 
medidas en fuentes calientes de Meager Creek (British Columbia) se cifran en una 
gama de valores entre 237 y 303 μg/L con una media de 280 μg/L.  Estos valores 
son casi 100 veces superiores a los medidos en las aguas superficiales frías 
correspondientes, donde los valores medios son de 5,4 μg/L (Koch et al., 1999). 
  
2.1.6 - Arsénico en la biota 
 
Todos los organismos vivos tienen la capacidad de absorber arsénico del 
ambiente; la biodisponibilidad, la absorción y la toxicidad del arsénico para los 
organismos está influenciada por factores como la concentración y las especies de 
arsénico, las especies de organismos vivos, las propiedades ambientales y las 
concentraciones de los iones que compiten con el arsénico como el fosfato y el 
sulfato (Yong y Mulligan, 2004). Toda vez que el arseniato tiene un 
comportamiento similar al fosfato es llevado por transportadores de fosfato y 
reducido a arsenito por reductasas de arseniato. 
Las concentraciones ambientales de fondo en la biota terrestre y de agua 
dulce son  normalmente inferiores a 1000 μg/kg (peso húmedo). Las 
concentraciones observadas en plantas varían entre 9 a 1500 μg/kg (peso seco) 
(Larios et al., 2012), pero pueden ser superiores en áreas cercanas a contaminación 
antropogénica o geogénica como cerca de actividad geotérmica. Se encontraron 
concentraciones entre 4000 y 263000 μg/kg en una hierba dañina cerca de una 
fundición. En la cercanía de una región minera se encontraron, en lagos 
contaminados, concentraciones de arsénico en macrofitas entre 150000 y 3700000 
μg/kg (peso seco) y entre 700000 y 2400000 μg/kg en zooplancton (Koch et al., 
2000). En el mismo lugar se han encontrado niveles de arsénico en varias plantas 
entre 3600 y 1220000 μg/kg (peso seco), entre 490000 y 1220000 μg/kg (peso 
seco) en musgo y de 6400 a 2300000 μg/kg (peso seco) en líquenes y hongos. 
Algunos organismos marinos pueden acumular arsénico desde 
concentraciones ambientales de 2 μg/l, que es el nivel típico en agua de mar, hasta, 
en algunos casos, concentraciones de varios cientos de miles de μg/kg (en peso 





referencia toxicológica de 15 μg/kg de peso corporal por semana para la ingestión 
humana de arsénico inorgánico (Kucuksezgin et al., 2014). 
Así, las concentraciones de arsénico de cinco especies de mariscos (M. 
galloprovincialis, E. encrasicholus, S. aurata, D. labrax y S. pilchardus) recogidos en 
el mar Egeo en Grecia, oscilaron entre 840 y 10200 μg/kg (media de 4300 μg/kg 
peso húmedo). También, Pell et al. (2013) publicaron que las concentraciones de 
arsénico total en las algas marinas del Golfo de Thermaikos (norte del mar Egeo, 
Grecia) oscilaron de 1390 a 55000 μg/kg. Otro estudio reveló que los niveles de 
arsénico que se encuentran en la sardina y la caballa del mar Adriático oscilan, 
respectivamente, entre 2820-8080, 560-1060 y que para la anchoa son de 2590 
μg/kg (peso húmedo) (Juresa y Blanuša, 2003). Los resultados publicados en otro 
artículo mostraron que los niveles de arsénico en el músculo comestible de 
diferentes especies de peces recogidos en el Golfo Pérsico (Irán) fue de 156 a 834 
μg/kg en peso húmedo (Saei-Dehkordi et al., 2010). En otros estudios, las 
concentraciones de arsénico en los peces de las especies más comunes de la bahía 
de Iskenderun, de la región del Mar Negro y de la bahía de Esmirna, Turquía, 
oscilaron entre valores inferiores a 100 y valores superiores a 21500 μg/kg de 
peso húmedo (Yilmaz et al., 2010; Gorur et al., 2012; Kucuksezgin, 2014). 
. Las concentraciones de arsénico total de todas las especies de este estudio 
son ligeramente más altas que el límite máximo recomendable. De acuerdo con 
varias normas el límite permitido de arsénico en pescados y mariscos para el 
consumo humano es de 1000 μg/kg en peso húmedo (Tuzen, 2009). La Agencia 
de Protección Ambiental de Estados Unidos (EPA) ha considerado un límite 
máximo de arsénico igual a 1300 μg/kg en peso húmedo en los peces de agua 
dulce como un criterio seguro para la salud humana. Los resultados de este 
estudio indicaron que todas las muestras de biota excedieron el límite permitido 
de arsénico, independientemente de su especie, ubicación o período. Estas altas 
concentraciones de arsénico derivan principalmente de la estructura geoquímica 
de la Anatolia occidental. La otra fuente de este metal también se puede atribuir 
a las actividades industriales en la parte interior de la bahía de Esmirna (Atalar et 
al., 2013). 
 
2.1.7 - Arsénico en suelos y sedimentos 
 
La mayor parte de los compuestos de arsénico en los suelos y en los 
sedimentos se encuentran en las formas de As (III) y de As(V). En condiciones 
más oxidantes, el arsénico inorgánico se presenta sobre todo como As (V) en las 
formas de 







4HAsO  que es la especie más estable para pH superior a 7. El As (V) puede 
reducirse a As (III) en condiciones moderadamente reductoras (Eh<100 mV) 
(Reynolds et al., 1999) siendo la forma 33AsOH  la más estable y predominante 
para el pH normal del suelo, o sea, entre 4 y 9. 
Otra forma de arsénico, As(-III), es la arsenamina  ( 3AsH ) que es gaseosa 
y se forma en condiciones extremamente reductoras y de bajo pH (figura 2.1). 
La biotransformación y metilación del arsénico ocurre naturalmente como 
resultado de la actividad microbiológica. Las especies metiladas de arsénico como 
el MMA (monometil arsénico), el DMA (dimetil arsénico) y el TMAO (óxido 
trimetil arsénico) son encontradas muy frecuentemente en los suelos (Cullen y 
Reimer, 1989), las especies metilarseniato monosódico y disódico son dos de los 
principales MMA usados como herbicidas a gran escala, para control de plagas 
desde los campos de algodón a los campos de golf (Yu-Ming et al., 2012).  
 
 
Figura 2.1 – Diagrama pH-Eh para el arsénico a 25ºC, adaptado de Wang y Jiao (2014). 
 
 
En los suelos y los sedimentos el arsénico se encuentra, generalmente, 
asociado a arcillas, hidróxidos de hierro, aluminio y manganeso bien como 
oxianiones minerales bien como los sulfatos, fosfatos y carbonatos que sirven 





de las partículas sólidas del suelo y de los sedimentos tiene un papel importante 
en el control de la distribución y de la movilidad del arsénico.  Los granos más 
pequeños adsorben la mayor parte del arsénico en sus superficies porque tienen 
una superficie específica mayor. Los minerales arcillosos y los hidróxidos de 
hierro, aluminio y manganeso están omnipresentes, siendo los principales 
componentes de las fracciones más finas y, por tanto, la mayor fuente y depósito 
de arsénico (Foster, 2003). De hecho, un estudio de sedimentos con extracción 
secuencial ha demostrado que el 60% del arsénico está retenido por óxidos de 
manganeso, óxidos amorfos de hierro y minerales arcillosos (Shaw, 2004). Las 
concentraciones de fondo en suelos varían, por ejemplo en China, entre 9,2 mg/kg 
(Teng et al., 2014) y 6,25mg/kg (Fei et al., 2014); en cambio, en la Unión Europea 
las concentraciones en la mayoría de los suelos están entre 3,5 y 20 mg/kg, 
aunque, en particular, para suelos de rocas carbonatadas es menor de 3,5 mg/kg, 
y para suelos de rocas metamórficas está entre 20 y 30 mg/kg (Díez et al., 2009). 
En suelos de la provincia de Salamanca, el nivel de fondo es inferior a 10 mg/kg 
(García Sánchez et al., 2010). 
Los suelos ricos en arsénico son considerados como la fuente principal del 
arsénico del agua. La oxidación de sulfuros es relevante para crear las  condiciones 
oxidantes del arsénico, lo que se postula  como la causa de la contaminación  de 
aguas superficiales y subterráneas en regiones mineras históricas y activas, así 
como en otras regiones no contaminadas del mundo (Mukherjee et al., 2008); este 
proceso puede ser también catalizado por microorganismos. La oxidación resulta 
de la exposición de superficies potencialmente reactivas a la atmósfera y a ciertas 
especies de bacterias cuando los niveles freáticos bajan con las estaciones, cuando 
hay extracción de aguas para irrigación y cuando hay actividades mineras 
(Rohwerder et al., 2003). También se postula que la disolución reductora de óxi-
hidróxidos de Fe(II) lleva al aumento de la concentración de arsénico en las aguas 
subterráneas anóxicas. Esta reducción del hierro relevante para el arsénico puede 
tener origen microbiológico liberando el arsénico adsorbido. En un ambiente 
reductor, el donador de electrones puede ser la materia orgánica de los sedimentos 
o las entradas de compuestos orgánicos antropogénicos de los vertederos (Harvey 
et al., 2002; McArthur et al., 2004;). Harvey et al (2002) afirma que la entrada de 
carbón en profundidad puede deberse a los modernos medios de irrigación y 
tendrá un papel importante en la reducción del FeOOH . 
 
Los suelos de sulfatos ácidos generados por la oxidación de piritas  en 
terrenos ricos en sulfuros son relativamente ricos en arsénico. Se encontraron 
valores de arsénico entre 8 y 45 mg/kg en este tipo de suelos derivados de la 
lixiviación de arcillas ricas en piritas (Bennet y Dudas, 2003). Los suelos de 





sedimentos no contaminados, las concentraciones varían entre 6 y 100 mg/kg 
(Ollson, 1999). En los sedimentos del puerto de Hamburgo oscilan entre 27 y 65 
mg/kg, después de movilización debido a aumentos de acidez en zonas 
contaminadas del centro de Europa (Matschullat, 2000). Un estudio de los 
sedimentos de lagos en Canadá ha mostrado concentraciones entre 0,9 y 44 
mg/kg con un valor medio de 5,5 mg/kg (Cook et al., 1995), En la llanura de 
Brenta, en el noreste de Italia, el valor de fondo es de 36 mg/kg, que está por 
encima del valor umbral regulatorio de 20 mg/kg (Ungaro et al., 2008).   
En las cercanías de fuentes de contaminación como la minería, los valores 
de concentración son más altos y llegan a los 1570 mg/kg (Ollson, 1999) o en 
otro estudio en Panasqueira (Portugal) las concentraciones medias de arsénico en 
el polvo de la carretera de la mina son de 810,15 mg/kg pero con máximos de 
3564,90 mg/kg (Candeias et al., 2014) o aún en las cercanías de la mina de Au-Ag 
de Myungbond hay concentraciones de hasta 2383 mg/kg (Lee et al., 2008), y más 
contaminados están los suelos de alrededor de la MinaMónica, un emplazamiento 
minero cerca de la localidad de Bustarviejo (Madrid), en el que los suelos tienen 
una contaminación por arsénico de 7940 mg/kg (Beesley, 2014). En los 
sedimentos de la bahía de Jingzou (China), un lugar altamente contaminado, se 
determinaron concentraciones de As entre 470 y 3400 mg/kg (Shaofeng et al., 
2012). En los sedimentos, se observaron aumentos de concentración a medida que 
aumentaba la profundidad del sedimento, lo que debe ser entendido como 
resultado de una liberación del arsénico hacia la interface sedimento/agua. 
 
2.1.8 - Arsénico en el aire 
 
El arsénico en el aire se encuentra particulado y es sobre todo inorgánico 
pero, en general, hay una pequeña fracción metilada. Las especies más abundantes 
dependen de las fuentes de emisión. En las cercanías de volcanes, de fundiciones 
y de plantas de producción de energía a partir de quema de carbón, la especie más 
abundante  deberá ser el trióxido de arsénico 32OAs .  Por  el  contrario,  la  
arsenamina  ( 3AsH ) se libera de los vertederos, y las especies orgánicas volátiles 
escapan de los suelos y de las superficies líquidas (Wang y Mulligan, 2006). 
El arsénico en el aire procede de fuentes naturales y antropogénicas. Las 
fuentes naturales proceden de la erosión del viento, de emisiones volcánicas y de 
la volatilización a partir del suelo y de las superficies acuáticas.  Las fuentes 
antropogénicas son la quema de combustibles fósiles, en especial el carbón, la 





Las emisiones antropogénicas de materia particulada atmosférica en general son 
menos relevantes que las emisiones de las fuentes naturales, pero pueden 
representar la entrada de altas concentraciones de elementos tóxicos en el aire, y 
el arsénico es uno de ellos. Esto es especialmente importante en el caso de las 
actividades industriales, como la minería y la fundición (de la Campa et al., 2015). 
La exploración, extracción y transporte de mineral en camiones genera 
altas concentraciones de partículas gruesas enriquecidas en elementos tóxicos y 
puede tener un impacto negativo sobre los asentamientos humanos cerca de los 
centros mineros (Aneja et al., 2012). El abandono de las operaciones mineras 
genera grandes cantidades de residuos mineros sólidos o líquidos no controlados; 
de hecho, se generan varios miles de millones de toneladas por año en todo el 
mundo. Las partículas finas de las escombreras sufren resuspensión y se dispersan 
alrededor de las zonas mineras abandonadas (Castillo et al., 2013). El impacto de 
partículas finas después de su deposición es más importante que las partículas 
respirables (de la Campa et al., 2013). Las partículas derivadas de las operaciones 
de minería pueden ser incorporadas en el polvo doméstico, que afecta a niños. De 
la misma manera, el transporte de residuos mineros a distancia, como en los casos 
de restauración ambiental después de accidentes con depósitos de embalses de 
residuos mineros con altas concentraciones de elementos tóxicos en las partículas, 
como por ejemplo el accidente de la mina de Aznalcóllar en 1998, tiene un gran 
impacto en la calidad del aire (Barbieri et al., 2014). Las fundiciones de mineral de 
cobre, basadas en procesos pirometalúrgicos son las fuentes más importantes de 
emisiones de materia particulada atmosférica de tamaño fino y ultrafino, con alta 
concentración de metales y de arsénico (Csavina et al., 2012; Fernández-Camacho 
et al., 2012).  
En las cercanías de una fundición de cobre en la región de Huelva muestras 
del aire tomadas en los alrededores, en la zona urbana, en un lugar rural, y en un 
lugar no contaminado para referencia de fondo, dieron como resultado que la 
contaminación en arsénico en partículas de diámetro inferior a 10 μm  era de 
0,00641 μg/m3 en el aire urbano, 0,00026 μg/m3 en el aire rural y 0,00001 μg/m3 
como contaminación de fondo. En la fundición se tomaron también varias 
muestras con valores máximo de contaminación con arsénico de 2,697 μg/m3 y 
mínimo de 0,198 μg/m3 (Gonzalez-Castanedo et al., 2014). 
Las emisiones anuales de Arsénico geogénico y antropogénico son 
respectivamente de 18000 y 23600 t/año (Wang y Mulligan, 2006). Las emisiones 
en Europa son de 575 t/año (Ciarrocca, 2012). El arsénico es eliminado de la 
atmósfera por deposición seca o por la lluvia. Las partículas de arsénico pueden 





Este tipo de contaminación puede tener impacto en los suelos, plantas y los 
animales, y afectar a la salud humana. El impacto en el ser humano tiene que ver 
con la inhalación de materia particulada de menos de 10 μm de diámetro. Las 
concentraciones de arsénico en partículas de estas dimensiones encontradas en 
varios estudios hechos en ciudades canadienses variaban entre 0,0005 y 0,017 
μg/m3 con un valor medio de 0,001 μg/m3 , los valores típicos de fondo varían 
entre 0,00002 y 0,004 μg/m3 (Meridian Environmental, 2011). 
Varios estudios epidemiológicos han evaluado la relación existente entre 
la exposición a esta contaminación del aire ambiente cerca de las fundiciones con 
el riesgo de cáncer (Csavina et al., 2014). La comisión del estado de Texas para la 
Calidad Ambiental ha definido el valor de 0,000067 μg/l como el valor por debajo 
del cual no es significativa la correlación entre la concentración de As en el aire y 
la ocurrencia del cáncer de pulmón (Erraguntla et al., 2012). 
 
2.1.9 - Epidemiología 
 
El arsénico está presente en trazas en los organismos vivos, pero en 
cantidades superiores a las de fondo. Su riesgo para la salud se incrementa sobre 
todo porque la ingestión es facilitada por la ausencia de olor y gusto y porque los 
compuestos de arsénico se disuelven fácilmente en el agua. El arsénico es tóxico 
en altas concentraciones y puede causar una variedad de problemas en la salud 
humana y problemas de desarrollo en niños (Hall, 2002; Tabelin et al., 2014). 
El arsénico es un carcinógeno químico conocido y clasificado como 
carcinógeno del Grupo 1, lo que para la Agencia Internacional para la 
Investigación sobre el Cáncer (IARC) es un carcinógeno para los seres humanos 
(Zhang et al., 2014a). La ingestión de alimentos o agua con concentraciones de 
arsénico superiores a 0,01 mg/kg es peligrosa y más de 60 mg/kg puede ser letal 
(World Health Organization, 2011). Para evitar esto, la Agencia de Protección 
Ambiental (EPA),  ha fijado el límite permisible de arsénico en el suelo agrícola 
en 24 mg/kg (Guo y Cutright, 2015). Hay que destacar que hay productos 
agrícolas más sensibles que otros; por ejemplo, el arroz es particularmente 
vulnerable a la absorción de arsénico debido al hecho de que se cultiva en agua y 
tiene una alta afinidad para el fósforo lo que hace que la absorción de arsénico del 
suelo lleve a una alta acumulación del mismo, incluso en las zonas donde el suelo 
es la única fuente de este metaloide (Fransisca et al., 2015). Como consecuencia se 
han observado variaciones en el contenido de arsénico en granos de arroz que van 
desde un valor típico de 0.09 mg/kg para zonas no contaminadas 





próximas a minas de Au-Ag (Lee et al., 2008) y hasta 0.60 mg/kg en suelos 
excesivamente contaminados (Syu, 2015). Con el fin de evitar problemas de 
toxicidad para los seres humanos, el nivel máximo de arsénico en el arroz pulido 
se ha fijado en 0,2 mg/kg (Codex Alimentarius Commission, 2014). 
En relación con los valores máximos de arsénico absorbidos por el hombre 
a partir del aire durante 24 horas sin causar riesgos de salud, los criterios de 
calidad del aire son muy variables yendo desde 0,0003 μg/m3 en Canadá hasta 
0,006 μg/m3 en la Unión Europea pasando por valores de 0,002 μg/m3 en Reino 
Unido, 0,003 μg/m3 en Estados Unidos y de 0,0055 μg/m3 en Nueva Zelanda  
(Meridian Environmental, 2011). 
 
2.2 – Atenuación natural 
 
La atenuación natural (AN) se produce por medio de la naturaleza pero 
también puede ser abordada como un método in situ de remediación compatible 
con el medio ambiente y aceptable en costes/beneficios. Este método se basa en 
la capacidad amortiguadora del suelo, del lugar contaminado. La atenuación 
natural, en general, incluye todos los procesos que pueden reducir la 
concentración o cantidad de un contaminante. Los procesos fisicoquímicos 
naturales y los procesos biológicos son los principales procesos de AN para la 
remediación de As de los suelos y del agua. Los procesos de AN de As incluyen, 
sobre todo, inmovilización por adsorción y co-precipitación en fases sólidas como 
óxidos hidratados de hierro (Fe), aluminio (Al) y manganeso (Mn), materia 
orgánica y minerales arcillosos, la interconversión entre As (III) y As (V) inducida 
por óxidos hidratados de hierro y de Mn, fases arcillosas o materia orgánica del 
suelo (MOS), biotransformación e hiperacumulación de As en plantas (Yong y 
Mulligan, 2004). 
Las formas químicas y los estados de oxidación del arsénico tienen un papel 
importante en los procesos de AN porque se correlacionan con los efectos 
fisiológicos y toxicológicos del As y también porque tienen efectos en su 
adsorción y por tanto en su movilidad y biodisponibilidad (Wang y Mulligan, 
2006). 
El arsénico existe sobre todo en cuatro estados de oxidación, dependiendo 
del pH y de las condiciones redox (Eh), siendo el As (V) y el As (III) las especies 
dominantes en los suelos y en el agua subterránea. Los compuestos metilados de 
As como el ácido monometil arsenioso [MMA(III)], el ácido monometil arsénico 
[MMA(V)], el ácido dimetil arsenioso [DMA(III)] y el ácido dimetil arsénico 





favorables (Wang y Mulligan, 2006a). En general las especies inorgánicas son 
más toxicas y móviles que las orgánicas y el As (III) es más tóxico y móvil que el 
As (V). 
Como se ilustra en la figura 2.2, para el pH casi neutro, típico de la mayoría 
de las aguas subterráneas, As (III) existe como especie neutra (H3AsO3), mientras 
que As (V) existe como especie aniónica (H2AsO4- o HAsO42-). Así, la mayoría de 
los métodos utilizados para la eliminación de arsénico, muestran más afinidad 
para el As (V) en comparación con el As (III). Con respecto a la MMA y DMA, el 
tamaño molecular es más grande que el As (V) y tiene menos sitios de 
coordinación en una molécula a pesar de que son especies iónicas en la mayoría 
de las aguas naturales, como se muestra en la Figura 2.2. La eliminación de MMA 
y DMA por muchos adsorbentes, por ejemplo, arena verde de manganeso, óxido 
de hierro recubierto de arena y TiO2 no es eficiente. Así, el proceso de oxidación 
previa para la conversión de As (III)/arsénico orgánico a As (V) es esencial para 




Figura 2.2 – Distribución de las especies de arsénico en función del pH (Yu et al., 2007). 
 






La adsorción del As deberá ser el principal mecanismo de control de su 
movilidad permitiendo la transferencia de arsénico soluble  o móvil hacia fases 
particuladas y conduciendo a su inmovilización.  Por eso, el conocimiento de los 
comportamientos de adsorción del As ayuda a la comprensión de la AN como 
mecanismo de inmovilización. Los óxidos hidratados de Fe, Al y Mn están muy 
presentes en los suelos y en los sedimentos como partículas discretas o revistiendo 
otros minerales sólidos  y deberán ser los adsorbentes más importantes de As.  
 
2.2.1.1 – Por óxidos hidratados de Fe, Al y Mn 
 
Los óxidos de hierro hidratados como la goetita (α-FeOOH), la ferridrita 
(β-FeOOH) y la lepidocrocita (γ-FeOOH) tienen cargas netas positivas  en la 
mayoría de los ambientes y muestran gran afinidad por las especies de As. Los 
estudios de adsorción han demostrado que el As en suelos está asociado en primer 
lugar con los hidróxidos de hierro(Wang y Mulligan, 2009a). La afinidad de 
adsorción  para el As (V) es mayor para bajos valores de pH y para el As (III) es 
mayor para valores de pH altos. El As (V) se adsorbe en los hidróxidos de hierro 
cuando el pH está entre 4 y 7 (Mahmood et al., 2014) pero con valor óptimo de 4 
y el As (III) entre 7 y 10 con valores óptimos cercanos a 7 (Zhao et al., 2014). Las 
especies de As (V) metiladas como el CH3AsO2(OH)– y el (CH3)2AsO(OH) se 
comportan de manera análoga al As (V) cuando se adsorben a la ferrihidrita 
(Neupane et al., 2014).  En condiciones neutras o ligeramente ácidas, la adsorción 
de As en los hidróxidos de hierro puede disminuir las concentraciones de As en el 
agua de lixiviación de minas y, de esta manera, se produce el principal proceso de 
atenuación natural de la contaminación del agua subterránea. 
Los hidróxidos de Al están presentes en los suelos ácidos y en los 
ambientes acuáticos; el Al(OH)3 es muy eficaz como adsorbente para la 
inmovilización del As. 
Es conocido el aumento de adsorción de As (V) en las formas de 
CH3AsO(OH)2 y de (CH3)2AsOOH con el aumento del pH hasta 7 por hidróxido 
de aluminio (Al(OH)3) amorfo y cristalino (Gibbsita). La absorción disminuye 
significativamente para valores más altos de pH. En cuanto a la adsorción del As 
(III), es  muy fuerte para valores de pH entre 6 y 9,0 y disminuye para valores 
más altos (Duarte et al., 2012). 
En los suelos, los hidróxidos de Mn son poco cristalinos y se encuentran 
en muchos estados de oxidación. Su carga es negativa para valores de pH entre 3 
y 9 lo que presupone que no puedan adsorber aniones de As. Se ha observado que 





la superficie de la birnesita en el rango de pH entre 4 y 7. Se ha observado también 
que los hidróxidos de Mn tienen capacidad para oxidar  especies de As (III) a 
As(V), creando alternancia de carga y nuevos puntos de adsorción en la superficie 
del óxido para el As (V) (Chiu y Hering, 2000). 
En un estudio comparativo, Silva et al. (2010) ordenaron  la secuencia de 
máxima absorción del As (V) por algunos minerales como: ferrihidrita (1.258 ± 
0.034 mmol/g) > Gibbsita (0.228 ± 0.006 mmol/g) > Hematita (0.193 ± 0.006 
mmol/g) > Goethita (0.101 ± 0.002 mmol/g). 
 
2.2.1.2 – Por minerales arcillosos 
 
La adsorción de As (V) en caolinita, montmorillonita, ilita, haloisita y 
clorita ocurre a valores de pH hasta 7 y disminuye cuando el pH baja. La adsorción 
del As (III) por los mismos minerales es mínima para bajos valores de pH y 
aumenta con el aumento del mismo. El As (V) es adsorbido en mayor extensión 
que el As (III) en todos los minerales arcillosos para valores de pH inferiores a 7. 
Para valores de pH más altos, las adsorciones de As (V) y de As (III) son más 
comparables. En los minerales arcillosos poco cristalizados de mayores áreas 
superficiales, la capacidad de adsorción de As es mayor y la presencias de 
impurezas como especies de hierro pueden aumentar la capacidad de adsorción 
(Lin y Puls, 2000). 
El efecto del aceite en la adsorción de As (V) en minerales de arcilla se ha 
investigado con experimentos a bajo y alto pH, concentración de NaCl y el 
contenido de aceite. Cuatro minerales arcillosos fueron escogidos debido a su 
abundancia en los sedimentos y su diferente cristaloquímica: illita, caolinita, 
montmorillonita y clorita. Los valores de pH fueron entre 4 y 8 y las 
concentraciones de sal entre 0,001 y 0,7 M NaCl para apreciar los efectos de los 
cambios de salinidad. Mezclas complejas orgánicas sobre adsorción y relaciones 
aceite-arcilla (w/w) de 0,0325 a 0,3250. La adsorción del As (V) aumentó con la 
concentración creciente de NaCl, lo que sugiere que los mecanismos de adsorción 
de As (V) están relacionados con la formación de complejos de superficie en la que 
los iones de Na+ actúan como puentes entre la superficie de las partículas de arcilla 
y los aniones de As (V). La adsorción es inferior a pH más altos debido al reducido 
número de sitios con carga positiva en las capas minerales de arcilla. El 
recubrimiento de aceite reduce la adsorción del As (V) por la disminución de la 
superficie disponible de minerales de arcilla, excepto en el caso de 
montmorillonita, donde se aumenta el área de superficie después de la dispersión 
en agua. Las principales variables que controlan la adsorción del As (V) son el 






2.2.1.3 – Mejoría de adsorción por presencia de cationes 
 
Cationes como el Ca2+ y el Fe2+ pueden mejorar la adsorción de arsénico 
por aumento de la cantidad de cargas positivas en la superficie del óxido.  Se 
observó que la adsorción de As (V) en óxidos de Aluminio es mejorada con la 
presencia de Ca2+ a valores de pH mayores que 8 y que la adicción del mismo 
catión también aumenta la adsorción de As (V) en ferrihidrita a un pH de 9.  La 
adición de Ca2+ y de Mg2+ a una suspensión de ferrihidrita impide el efecto 
competitivo del silicato en la adsorción de arsénico. La formación de minerales de 
CaCO3 puede dar lugar al desarrollo de altos valores de pH y por tanto inhibir la 
desorción del As (V) de los óxidos y de las arcillas (Meng et al., 2000). 
 
2.2.1.4 – Competición con aniones 
 
La adsorción competitiva entre As y aniones puede aumentar la movilidad 
del As. Se demostró que el fosfato puede suprimir la adsorción del As (V) y del As 
(III) siendo el As (V) mucho más afectado. El sulfato no tiene efecto en la 
adsorción del As (V) pero puede competir con el As (III) cuando el pH es menor 
que 7 (Jain y Loeppert, 2000).  En general el carbonato tiene poco efecto en la 
adsorción de As (V) y de As (III) pero la presencia de bicarbonato (HCO3–) facilita 
la movilización del As de sulfuros conteniendo arsénico como el oropimente tanto 
en ambientes óxicos como anóxicos. Esta movilización aumenta con el aumento 
de concentración de HCO3– y de pH (Kim et al., 2000). Los silicatos y los 
molibdatos también reducen la adsorción del As (Manning y Goldberg, 1996). 
 
2.2.1.5 – Efecto de la materia orgánica del suelo (MOS) 
 
La materia orgánica del suelo (MOS) es una mezcla compleja de ácidos 
orgánicos polifuncionales  como los ácidos húmicos y fúlvicos, son derivados de 
la descomposición de animales y plantas terrestres y acuáticas.  La MOS es muy 
reactiva en relación a los metales y a las superficies y por eso puede ser importante 
en la movilidad y la biodisponibilidad  del arsénico  (Wang y Mulligan, 2006).  La 
formación de complejos MOS-metal puede ligar fuertemente el As (III) y el As 
(V) contribuyendo a la inmovilización del As. La adsorción del As (V) a las 
substancias húmicas es máxima a pH de 5,5 y de  8,5 para el As (III) (Kim et al., 





contenido de grupos funcionales ácidos y mayor acidez, los complejos formados 
con los ácidos fúlvicos, en general, son más solubles que los formados con los 
ácidos húmicos.  La formación de complejos acuosos de ácidos fúlvicos puede 
causar desorción  del As de las fases sólidas aumentando la movilización.  
En condiciones poco ácidas y ácidas, la MOS se adsorbe a los hidróxidos 
metálicos y tiene tendencia a competir con los aniones de As (III) y As (V) por los 
sitios de adsorción activos, además, la adsorción de la MOS a los hidróxidos 
metálicos da lugar a la aparición de cargas negativas que también inhiben la 
adsorción de los aniones de As Aumentando su movilización (Redman et al., 2002). 
Estudios realizados para determinar las interacciones existentes entre el 
ácido húmico de la MOS y el arsénico (Lenoble et al., 2015) han permitido concluir 
que existe una relación lineal entre las concentraciones de ambos que es 
dependiente del pH y de los cationes del medio en el caso del As(V) pero que es 
indepenciente de esos factores en el caso del As(III). 
 
2.2.2 – Conversión entre As (III) y As(V) 
 
Las formas de arsénico pentavalente (arseniato), H3AsO4 (aq), H2AsO4-, 
HAsO42- y ASO43-, son típicamente predominantes en ambientes oxidantes, y la 
trivalente (arsenito), H3AsO3 (aq), H2AsO3-, HAsO32- y AsO33-, se encuentran 
principalmente en ambientes reductores con potenciales de oxidación (Eh) de 
aproximadamente 300 mV a pH=4 o 200 mV a pH=9. El grado de protonación 
de As (V) y As (III) viene determinado en gran medida por el pH de la solución. 
Las especies de arsénico existentes en la mayoría de las aguas naturales (con pH 
4-10) son las especies neutras H3AsO3 para As (III), y H2AsO4- y HAsO42- para 
As (V) (Hu et al., 2012). 
Las superficies sensibles a reacciones de oxidación y reducción  como las 
compuestas por hidróxidos de hierro y Mn, minerales arcillosos y MOS pueden 
oxidar el arsenito As (III) a arseniato As (V) (Manning et al., 2002).  Toda vez que 
el As (III) es más tóxico y móvil que el As(V), su oxidación a As(V) es interesante 
desde el punto de vista de la AN, porque disminuye la toxicidad relativa del 
arsénico. El As (V) resultante es más fuertemente adsorbido y se torna 
relativamente inmóvil Por otro lado, la reducción del As (V) a As (III) también es 
posible en condiciones reductoras, como las encontradas en suelos  inundados, 
sedimentos  profundos o ambientes anaerobios. La consecuencia de esta reducción 






2.2.2.1 – Oxidación por hidróxidos de Fe 
 
La oxidación del As (III) por hidróxidos de hierro es conocida y además la 
reducción del As (V) puede ser retardada en la presencia de hidróxido de hierro 
(Lin y Puls, 2003). Estudios sobre esta influencia determinaron que del 65 al 80% 
del As (III) adsorbido en el hidróxido de hierro estaba oxidado. Hay evidencias 
de que la reacción de oxidación es catalizada por la luz o por peróxido de 
hidrogeno en ambiente alcalino (Voegelin  y, Hug, 2003) de modo que el 83% del 
As (III) adicionado al hidróxido de hierro es oxidado en 10 días en presencia de 
luz y que apenas un 9% se oxida sin luz. 
Es interesante identificar compuestos que tengan una alta afinidad por el 
arsénico y sean estables durante períodos de tiempo geológicos para su uso en el 
tratamiento de agua o suelos contaminados por arsénico. La pirita (FeS2) es un 
compuesto de este tipo y es adecuado bajo condiciones reductoras. Una ventaja 
importante de las tecnologías de eliminación basadas en pirita es que los residuos 
contendrían arsenopirita, o alguna fase sólida de sulfuros de arsénico, todos los 
cuales son estables en los ambientes anóxicos de los vertederos. Otra ventaja de 
las tecnologías de eliminación basadas en pirita es que no requieren la oxidación 
del As (III) a As (V) con el fin de mejorar la eliminación (Han et al., 2013). 
 
2.2.2.2 – Oxidación por hidróxidos de Mn 
 
Las especies Mn(IV) y Mn(III) pueden oxidar el As(III), dependiendo la 
tasa de oxidación del área superficial y de la carga de la superficie. El pH también 
es importante y se sabe que la oxidación es mayor cuando el pH es más bajo.  Por 
ejemplo, un material altamente organizado y, por tanto, con baja área superficial 
como la pirolusita, oxida el As (III) a una tasa más baja que un material amorfo 
con gran área superficial como bimesita. También se ha observado que la 
oxidación por manganita es el triple a pH 4 que a pH 6,3 (Chiu y Hering, 2000), 
probablemente por la mayor adsorción del As (V) a menor valor de pH (Manning 
et al., 2002). 
Los óxidos de manganeso son oxidantes eficaces en la transformación de 
As (III) a As (V) y permiten una fijación más fuerte y la eliminación de mayores 
cantidades de arsénico a pH<7. En particular, dióxidos de manganeso son los 
óxidos de manganeso más reportadas en la literatura utilizados en tratamiento de 





dióxidos de manganeso implica la reducción de Mn (IV) a Mn (III) y, además, de 
Mn (III) a Mn (II). Otros trabajos sobre la formación de complejos de arsenito y 
arseniato con dióxidos de manganeso han demostrado que el As (III) es oxidado 
a As (V) y que sólo el arseniato se adsorbe sobre MnO2 (Lafferty et al., 2010; Silva 
et al., 2013). 
 
2.2.2.3 – Oxidación por hidróxidos sobre minerales arcillosos 
 
 Los minerales de arcilla son silicatos hidratados de aluminio, hierro y 
magnesio con estructuras estratificadas (filosilicatos) que imparten plasticidad a 
las partículas. Los minerales de arcilla están presentes en diferentes 
compartimentos ambientales, tales como rocas, suelo, sedimentos, o agua, y 
actúan como eliminadores de contaminantes orgánicos e inorgánicos. Por ello, la 
adsorción y desorción de los metales y metaloides en los minerales arcillosos son 
procesos importantes que pueden determinar la biodisponibilidad y los efectos 
ecotoxicológicos de los elementos en el ambiente (Abollino et al., 2008). 
Así, se ha obervado la oxidación del As (III) adsorbido en haloisita, 
caolinita, ilita y clorita. El rango de oxidación del As (III) en esos casos varió 
entre el 50 y el 85% y, con un aumento del tiempo de reacción de hasta 75 días, 
ha llegado al 100% (Lin y Puls, 2003). Se ha postulado que la oxidación es 
potenciada por la presencia en las arcillas de Fe, óxidos de Mn y de trazas de 
impurezas.  
La montmorillonita y la vermiculita también son adsorbentes adecuados 
para la pre-concentración de iones metálicos de los entornos acuáticos. Estos 
minerales arcillosos exhiben excelentes propiedades de adsorción para una amplia 
gama de elementos, dependiendo dicha adsorción de las características de los 
minerales y de sus elementos (valencia, especiación, capacidad de hidrólisis), así 
como las condiciones experimentales. Por lo tanto, el conocimiento de estas 
influencias es importante en el análisis de la eficiencia y del comportamiento de 
estos adsorbentes para su utilización como pre-concentradores. La vermiculita 
exhibió la mayor capacidad de adsorción para el arsénico. Los porcentajes de 
arsénico adsorbido sobre montmorillonita y vermiculita son de cerca de un 50% 








2.2.2.4 – Reacciones redox debidas al sulfuro 
 
En condiciones muy reductoras, el anión 
2
4SO se reduce a H2S, y el As 
(V) puede ser rápidamente reducido por el H2S. La tasa de reducción aumenta con 
la bajada del pH. La precipitación del As sucede en forma de sulfuros secundarios 
como el oropimente (As2S3) o la pirita. Ambos tienen bajas solubilidades y son 
estables (Rochette et al., 2000).  Cuando son expuestos  a condiciones oxidantes, 
los sulfuros se vuelven inestables y el As se  moviliza otra vez. Los minerales 
pueden ser oxidados por O2 y Fe3+ (Rohwerder et al., 2003).   
La reducción microbiana del sulfato es un importante proceso de 
aceptación de electrones terminales en ambientes subterráneos contaminados con 
arsénico. Los ácidos húmicos son omnipresentes en este tipo de entornos, sin 
embargo, su impacto en la movilidad del arsénico en condiciones reductoras de 
sulfato es poco conocido aunque estudios sobre la reducción microbiana de sulfato 
indican que moviliza niveles sustanciales de arsénico con respecto a los 
observados en las correspondientes columnas de control abióticas (Burton et al., 
2013).   
 
2.2.2.5 – Reacciones redox inducidas por la MOS 
 
La MOS es capaz de producir la reducción de hidróxidos de Fe(III), 
Mn(III) o Mn(IV), conduciendo a la liberación del As adsorbido (Wang y 
Mulligan, 2006). Puede también catalizar las reacciones de oxidación y de 
reducción entre el As (III) y el As (V) en parte por la formación de radicales libres  
que sirven como transportadores de electrones entre especies redox 
cinéticamente inertes o microorganismos y especies de As (Redman y Macalady, 
2002).  La inmovilización puede ser conseguida por reacciones redox entre la 
MOS, As y substratos resultantes de la oxidación del As (III) a la especie As (V) 
menos móvil (Redman y Macalady, 2002). También se ha observado la capacidad 
de la materia orgánica del suelo para mediar en la  reducción del As (V) a As (III) 
en suelos contaminados con cobre, cromo y arsénico (CCA), aumentando así la 
movilidad del arsénico (Dobran y Zagury, 2006). Sin embargo, la mayoría de los 
estudios de movilidad del arsénico bajo la influencia de la MOS indican pérdida 








2.2.3 – Biotransformación del As 
 
A pesar de la gran toxicidad del arsénico, los microorganismos desarrollan 
estrategias para la utilización del arsénico en su provecho. El As (V) puede ser 
utilizado como aceptador de electrones en la respiración anaerobia y el As (III) 
como dador de electrones en la fijación de carbono en condiciones aerobias. Los 
microbios también tienen un papel muy importante en la movilidad del arsénico 
por su mediación en reacciones de metilación-desmetilación y de oxidación-
reducción (Zobrist et al., 2000). La metilación del arsénico ocurre por reducción 
alternada del  As (V) a As (III) y adicción de un grupo metilo (figura 2.3). 
 
 
Figura 2.3 – Mecanismo de Challenger para el camino de metilación del arsénico. 
 
Los microorganismos fotosintéticos (por ejemplo, fitoplancton y 
cianobacterias) y los organismos vivos (por ejemplo, las ostras) absorben As (V), 
biotrasnforman a As(III), y después lo biometilan a formas metilarsénicas 
(MetAs) (Zhang et al., 2015). Aunque el As (III) es más tóxico que el As(V), el As 
(III) es mucho más fácilmente excretado de las células que el As (V). Por lo tanto, 
la mayoría de los investigadores consideran la reducción de As (V) a As (III) como 
un proceso de desintoxicación. El proceso de biometilación origina la conversión 
del arsénico tóxico inorgánico en formas pentavalentes metiladas menos tóxicas 
como: monometilarseniato [MMA(V)],dimetilarseniato [DMA(V)], y óxidos de 
trimetilarseniato [OTMA(V)] y trimetilarsenito[OTMA (III)]. Sin embargo, la 
biometilación por microorganismos también produce monometilarsenito [MMA 
(III)] y dimetilarsenito [DMA (III)] que son más tóxicos que el arsénico 
inorgánico, lo que demuestra la necesidad de reconsiderar la contribución de la 







2.2.4 – Hiperacumulación de As en plantas 
 
La hiperacumulación de As en plantas puede ser un mecanismo importante 
de AN para reducir las concentraciones de arsénico en lugares contaminados. Las 
concentraciones de As se ven reducidas al  desplazarse hacia los tejidos de las 
plantas que tienen la capacidad de absorber arsénico de los suelos y del agua y 
acumularlo en su parte aérea. La razón entre la concentración de arsénico en la 
parte aérea y en los suelos o en el agua es conocida como índice de bioacumulación 
que, en el caso de la hiperacumulación, deberá ser mayor que 10 (Mkandawire y 
Dudel, 2005).  Hay registros de varios estudios con plantas hiperacumuladoras. 
Por ejemplo en China, el helecho (Pteris vittata) puede acumular 12-64 mg As/kg 
en sus frondas a partir de suelos no contaminados (0,5-7,5 mg As/kg) y hasta 
22.630 mg As/kg a partir de suelos contaminados con 1.500 mg As/kg (Ma et al., 
2001). Otro ejemplo de un estudio con resultados de un gran índice de 
bioacumulación es relativo a un conjunto de 36 plantas autóctonas de Tailandia 
con alta tolerancia al arsénico, alto índice de bioacumulación, pequeño ciclo de 
vida, alta tasa de propagación, gran distribución y gran biomasa aérea. Los 
resultados obtenidos en suelos con concentraciones entre 21 y 14.000 mg As/kg 
y entre 540 y 16.000 mg As/kg indicaron que los helechos se revelaron de lejos, 
como los mejores acumuladores del arsénico del suelo, llegando a concentraciones 
en las frondas de 8.350 mg As/kg (Visoottiviseth et al., 2002). Estas plantas son 
tolerantes a altas concentraciones de As (V) pero no de As(III).  
L a acumulación de arsénico en plantas está influenciada por las 
propiedades del suelo y por la presencia de otros iones. Los fosfatos inhiben la 
acumulación de As (V) en las plantas debido a que las rutas de acumulación de los 
dos iones son similares (Mkandawire y Dudel, 2005).  Se conoce también que la 
aplicación de FeSO4 y de cal agrícola molida, baja la concentración de As en 
lechugas en un 84% debido a la formación de precipitados de óxidos de hierro que 
disminuyen la biodisponibilidad del arsénico (Warren y Alloway, 2003). 
Con el conocimiento de innumerables especies que pueden hiperacumular 
arsénico, incluso los vegetales más comunes, los estudios se encaminan a conocer 
estrategias para optimizar esa acumulación como, por ejemplo, la adición de 
fósforo (P) a los suelos contaminados, y a comprender cómo la interacción P-As 
puede afectar a la movilidad y a la biodisponibilidad del arsénico y su 
desplazamiento hacia los tejidos de las plantas (Bolan et al., 2013; Lei et al., 2012), 
o cual es la concentración ideal de As en el suelo para optimizar la razón de 
movilidad del suelo hacia las plantas para adaptarse a la actividad metabólica 






2.3 – Estado de la situación actual en procesos de descontaminación 
del arsénico de los suelos y de los residuos 
 
En general, la descontaminación de suelos se puede clasificar de varias 
maneras, por ejemplo técnicas in situ, on site o ex situ, técnicas físicas, químicas o 
biológicas o incluso como técnicas destructivas o no destructivas. Hay técnicas 
que se pueden aplicar in situ o ex situ, la diferencia fundamental es económica, las 
técnicas ex situ son más caras. 
En un contexto de remediación de suelos, los elementos no pueden ser 
degradados de la misma forma que los contaminantes orgánicos. En cambio, la 
estrategia consiste en trasladar el elemento de un lugar (es decir, sitios 
contaminados) a otro (es decir, los vertederos). Alternativamente, pueden ser 
inmovilizados en formas estables in situ (Kumpiene et al., 2008). En la mayoría de 
los casos, la extracción se lleva a cabo para separar los contaminantes inorgánicos 
del suelo o para disminuir su concentración biodisponible en el suelo a niveles 
aceptables o para reducir el volumen de suelo contaminado. La inmovilización, 
por otro lado, se basa en la encapsulación y estabilización de los contaminantes 
en el suelo para evitar efectos negativos en seres humanos u otros organismos 
(Wang et al., 2012). 
 
2.3.1 – Tecnologías de descontaminación de suelos ex situ 
 
Los métodos de descontaminación ex situ tienen como ventajas la 
remediación rápida del sitio que es un proceso casi independiente de la geología 
de lugar, que la optimización del proceso puede ser controlado fácilmente y que 
la eficiencia final puede ser verificada también fácilmente. Los inconvenientes de 
estas técnicas son los riesgos de exposición para los trabajadores y el medio 
ambiente durante la excavación que requieren transporte e instalaciones fijas que 
a veces es difícil de implementar con la infraestructura existente y que aumenta 
significativamente el volumen de material a descartar (Xu et al., 2015). 
 
2.3.1.1 – Separación física 
 
La separación física de los metales pesados de un suelo contaminado tiene 





en las partículas más pequeñas de suelo. En este método se hace una separación 
por tamización de dichas partículas. Este procedimiento elimina una fracción 
sustancial de suelo contaminado que podrá ser colocado en un vertedero para 
substancias peligrosas. Esta separación se puede hacer también por gravedad en 
un separador ciclónico. La concentración de los contaminantes metálicos en un 
volumen más pequeño puede también ser seguida de una etapa de extracción 
química (lavado) con ventajas evidentes porque esa extracción química incidirá 
sobre una fracción del residuo total. La separación física puede ser un proceso 
difícil cuando los suelos contienen altos niveles de arcilla, sustancias húmicas  
insolubles o viscosas (Dermont et al., 2008). 
 
2.3.1.2 - Lavado 
 
Una de las técnicas utilizadas para la descontaminación de suelos, que se 
piensa que es de las más efectivas, es la movilización de los contaminantes por 
lavado de los suelos. Una gran variedad de soluciones de lavado, como ácidos 
inorgánicos (por ejemplo, ácido clorhídrico, ácido fosfórico o ácido sulfúrico), 
ácidos orgánicos (por ejemplo, ácido acético, ácido cítrico o ácido oxálico), agentes 
quelantes (por ejemplo, ácido etilendiaminotetraacético o EDTA), álcalis (por 
ejemplo, NaOH) o sales inorgánicas (por ejemplo, fosfato de potasio), se han 
utilizado para la remediación de suelos contaminados con arsénico (Lin et al., 
2012). Con este tipo de técnicas, el arsénico y otros metaloides y metales pesados 
se eliminan de los suelos resultando así un método efectivo y duradero. En estas 
técnicas se utilizan soluciones químicas, normalmente bajo agitación con la 
intención de promover la desorción y extracción del arsénico de las partículas de 
suelo.  
Estas técnicas, que se pueden rentabilizar siendo usadas después de una 
etapa de separación física, en general, son bastante efectivas pero pueden 
esterilizar los suelos dependiendo de los reactivos de extracción utilizados y de su 
concentración. 
 
2.3.1.2.1 – Movilización con quelatos. 
  
La extracción de metales pesados de suelos contaminados con quelatos ha 
sido abordada en numerosos estudios en los que se han utilizado, entre otros, el 
ANT (ácido nitrilotriacético), el EDDS ([S,S]-ácido etilendiaminosuccínico) o el 





quelantes tienen gran afinidad por la mayoría de los metales pero la razón entre 
la concentración de quelante y la concentración de contaminante es muy 
importante: normalmente la concentración del quelante debe ser mayor que la 
concentración de los metales a extraer (Kim et al., 2003). 
También es importante la duración del tiempo de extracción, el tipo de 
quelato y su concentración. Estudios realizados con quelatos persistentes 
(EDTA) y biodegradables (ácido cítrico, histidina) han mostrado que la capacidad 
de extracción aumenta con el aumento del tiempo de extracción y con el aumento 
de la concentración del agente quelante y que, con concentraciones de agente 
quelante del orden de 0.05 mol/L, se establece una buena relación entre la 
extracción de metales y la preservación de la integridad mineral del suelo (Jean et 
al., 2007). No obstante, la persistencia del EDTA en el ambiente es muy alta y, su 
utilización puede resultar un problema ambiental debido a los cambios que 
provoca en las propiedades edafológicas y biológicas del suelo (Jelusic y Lestan, 
2014). Por el contrario, la persistencia del ácido cítrico y de la histidina es muy 
baja, son fácilmente biodegradables y su tiempo de vida media es de solo días 
(Römkens et al., 2002) lo que los hace más recomendables como quelantes . 
Aunque los aminopolicarboxilatos (APS) como el EDTA y sus homólogos 
son poco biodegradables y muy persistentes en los ambientes acuáticos, 
conduciendo a efectos tóxicos después de su utilización, su eficacia en la 
extracción de metales y metaloides hace que haya un creciente interés en el 
desarrollo y uso de APS ecológicos con mejor biodegradabilidad y menor 
toxicidad ambiental. El estudio de Begum et al. (2012) realizado con cinco APS 
biodegradables -[S, S] ácido etilenodiaminodisuccínico (AEDD), ácido 
iminodisuccínico (AIDS), ácido metilglicinodiacético (AMGD), DL-2- (2 
carboximetil) ácido nitrilotriacético (AGLD), y 3-hidroxi-2,20-ácido 
iminodisuccínico (AIDS)- ha demostrado la capacidad de estos compuestos en la 
eliminación de iones metálicos comprobando que el AGLD parece poseer el mayor 
potencial para descontaminar el suelo a través de un tratamiento de lavado ex situ 
en comparación con los otros quelantes biodegradables utilizados en el estudio. 
La presencia de materia orgánica en el suelo puede influir en la extracción 
con estos reactivos APS. Por ejemplo, en el caso de la extracción de aluminio (Al) 
y hierro (Fe) con AEDD, el aumento de la concentración de ácidos húmicos en el 








2.3.1.2.2 – Movilización con ácidos 
 
Estudios realizados con suelos contaminados en laboratorio con As hasta 
3150 mg/kg utilizando diversos ácidos para la extracción (Tokunaga y Hakuta, 
2001) indicaron que el ácido fluorhídrico es muy efectivo en la extracción en una 
gama de concentraciones amplia incluso empezando en concentraciones muy 
bajas pero también es considerado un tóxico para el agua y, además, disuelve casi 
todos los compuestos de silicio y de aluminio. Los halogenuros de hidrogeno 
(clorhídrico y bromhídrico) sólo son efectivos a concentraciones mayores, lo que 
es malo para la seguridad y para la economía del proceso. Los ácidos oxidantes 
(nítrico, perclórico) y el peróxido de hidrógeno tienen peor capacidad de 
extracción de As que los halogenuros. El ácido sulfúrico permite extracciones 
hasta del 80% con concentraciones del ácido de 10%. Con mezclas de diferentes 
ácidos, aunque tienen la intención de potenciar su efecto individual, no se 
verificaron ventajas en el porcentaje de extracción. Entre los ácidos estudiados, el 
más prometedor fue el fosfórico porque el porcentaje de extracción ha llegado al 
99,9% con una concentración de ácido del 9,4 % y en un tiempo de extracción de 
6 horas. Resultados similares obtuvieron Giacomino et al. (2010) en sus estudios 
con ácido fosfórico. 
La utilización de ácidos orgánicos, como ácido cítrico y ácido tartárico, en 
la extracción de metales también ha resultado eficaz, comprobándose que la 
movilización aumenta con el aumento de la concentración de los ácidos orgánicos 
y que el ácido cítrico es más eficaz que el tartárico (Pérez-Estaban, 2013). 
El ácido tánico (AT) asimismo puede ser utilizado para eliminar arsénico 
de suelos contaminados. La movilización de arsénico por AT es debida 
principalmente a la descomposición de los arseniatos de hierro, seguida de la 
complejación del Fe3+ con el ácido. En estudios llevados a cabo, se ha comprobado 
que, en todos los suelos, el As (V) fue casi completamente eliminado, mientras que 
el contenido de As (III) se redujo en un 37%-73% (Gusiatin, 2014). 
 
2.3.1.2.3 – Movilización con bases 
 
La movilización selectiva del arsénico con soluciones alcalinas es menos 
frecuente. Se basa en la permuta iónica, dado que los grupos hidroxilo tienen una 
mayor afinidad que otras especies aniónicas como las de arsénico.   
Dentro de este tipo de tratamiento, cabe destacar el trabajo realizado por 





arsénico de suelos contaminados con 24.200 mg/kg. En el estudio se analizó la 
influencia de la concentración de NaOH (50, 200, 300, 500, 750 y 1.000 mM) y de 
la razón entre el volumen de la solución y la masa de suelo (5, 10, 20, 30 y 50), 
comparando los resultados con los obtenidos utilizando ácidos (cítrico y 
clorhídrico).  
Los resultados obtenidos permitieron concluir que, para un suelo 
contaminado de escombreras con un pH de 2,5 y una concentración de reactivos 
de extracción de 50 mM, el efecto de extracción es significativamente mayor para 
el NaOH. Esto es debido a las extremas condiciones de pH que impiden la 
readsorsión porque los óxidos cristalinos predominantes en estos suelos no atraen 
los oxianiones cargados negativamente como deberá ser el caso de las especies de 
As.  
En cuanto a la variación de la concentración del NaOH se ha verificado que 
las extracciones de As aumentan desde los 12 mg/kg para 0 mM de NaOH 
(pH=2,5) hasta aproximadamente 14.500 mg/kg a 50 mM (pH=10,7) y hasta 
22.800 mg/kg a 200 mM (pH ≈13), o sea, cerca de 0,05, 60 y 94,2% de extracción 
respectivamente. Para concentraciones superiores a 200 mM no aparece 
incremento significativo en la extracción de As. 
El estudio de la razón entre el volumen de solución de extracción y la masa 
de suelo contaminado ha revelado que, en el caso de la extracción de As con NaOH 
200 mM, la cantidad de As extraído aumenta con el incremento de la razón hasta 
un valor de 10 y que, de acuerdo con los datos obtenidos, para razones mayores, 
la influencia de esta variable se mantiene más o menos igual.  
 
2.3.1.2.4 – Movilización con soluciones salinas  
 
La movilización de As y otros metales pesados con soluciones ácidas muy 
oxidativas o álcalis fuertes da lugar a la degradación de las propiedades de los 
suelos. Por ello es mejor utilizar para el lavado disoluciones de compuestos 
ambientalmente menos agresivos y más interesante desde el punto de vista 
económico como las sales.  
Entre estas soluciones de lavado, se pueden utilizar disoluciones que 
contienen fosfato o hidróxido de sodio para extraer específicamente As de suelos 
(Jackson y Miller, 2000) pero también pueden utilizarse otras sales de sodio o de 
potasio como fosfato de potasio, cloruro de potasio, nitrato de potasio, sulfato de 
potasio, y perclorato de sodio (Alam et al., 2001); el perclorato de potasio es menos 





estas sales para la extracción de suelos artificialmente contaminados con As (III) 
por adsorberse más fuertemente a las partículas de suelo, han indicado que los 
nitratos, sulfatos, cloruros y percloratos no extraen bien el arsénico, siendo los 
porcentajes máximos de extracción del orden de 0,3%. 
Sin embargo, la utilización de soluciones de lavado con sales de fosfato es 
muy interesante porque, aparte de la capacidad de extracción, la similitud 
estructural (es decir, oxianiones tetraédricos) de los iones fosfato (PO43-) y de los 
iones arseniato (AsO43-) hace que con la presencia de iones fosfato también 
disminuya la re-adsorción de especies aniónicas de arsénico extraídas a los 
minerales del suelo debido a la competición por los lugares de adsorción con los 
iones fosfato (Lee et al., 2007). Por comparación con otras sales, el fosfato de 
potasio, para valores de pH entre 4 y 6, extrae unos 50% de As y en la franja de 
más interés que es la de 6 a 8, la extracción es de aproximadamente 40%. La 
extracción es dependiente del pH (disminuyendo el porcentaje de extracción con 
el aumento del pH) y de la concentración de la solución de extracción 
(aumentando la extracción con el incremento de la concentración) (Alam et al., 
2001) pero también del catión de la sal. Así, cuando se usa fosfato de calcio como 
solución de lavado se produce un efecto tóxico mayor en el suelo que cuando se 
usa fosfato de potasio o fosfato de amonio por lo que se recomienda la utilización 
de éstos últimos frente al primero para el lavado de suelos contaminados con As 
(Jho et al., 2015). 
 
2.3.2 – Tecnologías de descontaminación in situ 
 
Los métodos de descontaminación in situ tienen como ventajas la 
minimización de la exposición de los seres humanos y el medio ambiente a los 
contaminantes que no requiere excavación, transporte o instalaciones fijas y que 
suele ser más rentable que la descontaminación ex situ. Los inconvenientes de 
estas técnicas son la dificultad de verificar la eficiencia del proceso que  está 
influido por las condiciones específicas del lugar, que la eficiencia de mezcla es 
relativamente baja, que plantea preocupaciones sobre la integridad del sitio a 
largo plazo y que limita la reutilización futura del sitio (Xu et al., 2015).  
 
2.3.2.1 – Barreras reactivas 
 
Las barreras químicas reactivas son zonas de tratamiento permeables que 





mejorar la eficacia se pueden colocar otro tipo de barreras físicas en forma de 
embudo que encaminen el agua hacia la zona de tratamiento o utilizar otro tipo 
de métodos que fuercen el desplazamiento del agua, por ejemplo, la utilización de 
corriente eléctrica con la intención de generar un flujo electroosmótico en 
dirección a la zona de tratamiento.  La zona de tratamiento está compuesta por 
puertas permeables hechas con partículas que adsorben los contaminantes. Esas 
partículas reactivas son de zeolitas de cenizas de la combustión de carbón (FAZ – 
Fly Ash Zeolites) y se encuentran en bolsas geotextiles o geosintéticas. Las 
zeolitas hacen la retención de los contaminantes y son especialmente efectivas con 
moléculas orgánicas no polares pero también se utilizan para retener metales 
pesados. Cuando la FAZ ya está saturada hay que sustituir las bolsas.    
 
Figura 2.4 – Ejemplo de aplicación de barreras reactivas con vista de perfil lateral (a) y vista superior (b) 
(Adaptado de Czurda y Haus, 2002). 
 
Un ejemplo de esta manera de abordar el problema de la descontaminación 
de suelos es el estudio de Czurda y Haus (2002) que mostró que la retención total 
de contaminantes es posible sobre todo con la utilización simultánea de varios 
materiales de retención de los contaminantes, como las zeolitas naturales, 





importante para la optimización del proceso es el sistema de paredes con perfil de 
embudo que conducen el agua hacia las barreras reactivas. 
También se han combinado las barreras con procesos electrocinéticos. Así, 
en Italia se hizo un estudio con barreras reactiva hechas con fangos rojos que son 
un producto del refinamiento de la bauxita en la producción de alúmina. Estos 
fangos se han colocado alrededor del ánodo de un proceso de extracción 
electrocinética. Se ha comprobado el efecto sinérgico en la extracción de As y Cr 
de un suelo contaminado. Los aumentos de extracción obtenidos son de unas 2,5 
veces por comparación con la extracción electrocinética sencilla (Cappai et al., 
2012). 
 
2.3.2.2 - Electrocinética 
 
Los estudios de laboratorio demuestran que contaminantes iónicos, 
algunos orgánicos y algunos radionúclidos pueden ser eficazmente eliminados de 
los suelos con la aplicación de corriente eléctrica a un volumen de suelo. Esta 
técnica, llamada electro-remediación, da lugar a acidificación de los suelos, 
desorción, transporte, acumulación y eliminación de contaminantes. 
Esta tecnología usa una baja diferencia de potencial que es aplicada con 
electrodos inertes colocados en los extremos del flujo. Los electrodos, de material 
inerte como el grafito, carbón ó platino, deben ser escogidos de forma que se evite 
la introducción de productos secundarios de corrosión en el efluente como iones 
de metales pesados. 
Estudios a nivel de laboratorio y de campo demuestran que el método es 
eficaz y practicable desde el punto de vista económico (Runnels y Larson, 1986), 
pero el desarrollo de la técnica necesita un mejor conocimiento de la química 
asociada a los fenómenos de conducción bajo corriente eléctrica. 
La aplicación de una baja corriente eléctrica entre electrodos permitiendo 
la entrada y salida de un fluido provoca modificaciones físico-químicas, 
hidrológicas y mecánicas en el agua de ese sistema que conducen a un transporte 
y eliminación de los contaminantes. La corriente eléctrica aplicada provoca 
reacciones de hidrólisis en los electrodos, distribución ácido-base gobernada por 
diferencias de potencial químico, eléctricas e hidráulicas, reacciones de adsorción-
desorción y reacciones de precipitación, transporte de fluidos y de iones y 
electrodeposición (Hamed et al., 1991). El desplazamiento de los contaminantes 
está asociado a un flujo electroosmótico debido a gradientes eléctricos, transporte 





En este proceso de descontaminación hay fenómenos electroquímicos y 
variables de operación que merecen una atención extra, por ejemplo, el agua 
próxima a los electrodos es electrolizada de acuerdo con las siguientes reacciones: 
 
  HOeOHAnodo 442)( 22  
  OHHeOHCátodo 4244)( 22  
 
Pueden ocurrir reacciones secundarias dependiendo de la concentración de 
especies disponibles: 
  222 HeH  
)(s
n MeenMe    
 
Aunque las reacciones secundarias puedan ocurrir junto al cátodo debido a 
su menor potencial electroquímico, la reducción del agua es dominante en las 
primeras etapas del proceso. En las últimas etapas, cuando el frente ácido avanza 
en dirección al cátodo transportando iones H+ y otras especies catiónicas, 
predominan las reacciones secundarias. 
Los cationes y otras especies positivamente cargadas son altamente 
atraídos y adsorbidos en la superficie de las partículas de arcilla cargadas 
negativamente. La eliminación de los contaminantes de estos finos granos 
necesita que ocurra desorción y transporte de los iones. El principal mecanismo 
para que ocurra esta desorción es la acidificación del suelo provocada por los iones 
H+ generados en la reacción de electrolisis del ánodo y que se desplazan a través 
del suelo (Harter, 1983). El mecanismo de adsorción y de desorción depende 
también de la densidad de carga en la superficie de los granos de arcilla, de las 
características y concentración de las especies catiónicas y de la existencia de 
materia orgánica en el suelo. 
La aplicación de una corriente eléctrica continua a una masa de suelo da 
lugar a la generación de un campo eléctrico que origina la migración iónica. Estos 
iones están presentes en el suelo como contra-iones y como co-iones en la capa 
doble difusa y como iones libres en el fluido. La conducción se hace por migración 
de los iones a los electrodos de carga contraria. Esta conducción depende de la 





eléctrico generado depende de la conductividad del medio. A medida que la 
conductividad aumenta, la diferencia de potencial eléctrico disminuye, 
conduciendo a la reducción del flujo electroosmótico. Los niveles de corriente 
habitualmente utilizados son del orden de mA por cm2 de área de electrodo. 
Niveles más altos generan más ácido lo que es bueno para la disolución de los 
contaminantes pero hay un equilibrio a respetar de forma que se impida  que el 
flujo sea demasiado rico en iones aumentando la concentración iónica y, por tanto, 
bajando el flujo electroosmótico. Los valores más eficaces se encuentran más ó 
menos en los 30-50 mA/ cm2 de área de electrodo. 
Inicialmente, varios estudios definieron la cinética del transporte de 
contaminantes en el suelo, la mayor parte de ellos en contaminantes inorgánicos 
como Cu (Runnels y Larson, 1986), Zn (Pamukcu, et al., 1990) y Cd (Acar et al., 
1992).  Un estudio muy completo ha demostrado una eliminación de Pb(II) entre 
el 75 y el 95% para concentraciones de hasta 1500 μg/g con un gasto energético 
de 29 a 60 kW/m3 de suelo procesado (Hamed et al., 1991). En Holanda varios 
estudios reportan eliminaciones de Pb(II) del 73% para una concentración de 
9.000 μg/g, del 90% de As para una concentración de 300 μg/g, eliminaciones de 
Cr, Ni, Pb, Hg, Cu y Zn en arena arcillosa entre 50 y 91%, y de Cd, Cu, Pb, Ni, 
Zn, Cr, Hg y As entre 50 y 71% para concentraciones entre 10 y 173 μg/g 
(Lageman et al., 1989). La bibliografía disponible revela que, en valores absolutos, 
es posible por ejemplo, la eliminación de Cu(II) desde niveles de 10.000 μg/g y de 
Pb(II) desde 5.000 μg/g (Lageman et al., 1989). 
Estudios más recientes revelan la posibilidad de eliminación de tungsteno 
en suelo de un campo de tiro militar (Braida et al., 2007), o de cromo y cadmio en 
el suelo de una industria abandonada (Lu et al., 2012). Sin embargo, la eliminación 
de radionúclidos resulta ser más compleja y menos eficaz; aunque se consiguió 
eliminar uranio, junto con otros radionuclídeos como torio y radio, la eliminación 
fue limitada (USEPA, 1992).  
En cuanto a la eliminación de especies orgánicas contenidas en fluidos 
orgánicos, también se han obtenido buenos resultados en la extracción de 
benceno, tolueno, etileno y xileno en gasolina y en tricloroetileno, en 
concentraciones por debajo del límite de solubilidad (Bruell et al., 1992). Otros 
estudios muestran eliminaciones de hasta un 94% de ácido acético (Shapiro et al., 
1989) y hasta un 95% de fenol (Acar et al., 1992).   
 
Los estudios dedicados a la eliminación de arsénico son poco habituales 
pero también hay algunos ejemplos. Baek et al (2008) han realizado un trabajo de 





contenido en óxido cálcico y 83 mg As/kg. La eficacia de eliminación de As fue 
similar utilizando disoluciones de ácidos fuertes como catolito y disoluciones de 
bases fuertes como anolito ya que las primeras favorecen la electro-migración y 
las segundas mejoran la electro-ósmosis debido a que el ion hidróxido contribuye 
al potencial zeta negativo de la superficie del suelo. En condiciones alcalinas, el 
arsénico precipitó con el calcio formando arseniato cálcico que es un sólido muy 
estable y, en condiciones ácidas, el As se eliminó en forma iónica por electro-
migración del cátodo al ánodo. Para una densidad de corriente de 4 mA/cm2 con 
ácido nítrico  0.1 M como catolito, se consiguió una eliminación de As del 62 %, 
sin embargo, la cantidad remanente de As permaneció aún por encima de los 
límites legales permitidos por lo que, para lograr esos criterios sería necesario 
aplicar tratamientos adicionales a ese suelo. 
Yuan y Chiang (2008) intentaron mejorar la extracción electrocinética de 
As con la adición de agentes químicos en un suelo artificialmente contaminado 
con 966 mg/kg de As. Estudiaron el efecto de un surfactante catiónico 
biodegradable (CPC – cloruro de cetilpiridinio), de un ácido débil (ácido cítrico) y 
de un agente quelante (EDTA) bajo un gradiente de potencial de 2.0-3.3 V/cm. 
De los resultados obtenidos se concluye que, al aumentar el potencial aplicado, 
aumenta la extracción de arsénico y que el mejor tratamiento es la eliminación 
electrocinética con EDTA. La cantidad de As(V) recogida en el reservorio anódico 
fue, en todos los tratamientos, 1.4-2.5 veces mayor que la recogida en el reservorio 
catódico lo que indica que la eliminación de As(V) está directamente relacionada 
con la electromigración en lugar de con la electroósmosis.  
 Con la finalidad de mejorar el rendimiento del método electrocinético, 
actualmente se están realizando modificaciones del proceso como la de utilizar, 
por ejemplo, dos ánodos (Hassan et al., 2015).  Estas técnicas han sido sólo 
empleadas para la eliminación de metales como cobre, para los que da buenos 
resultados, pero aún no han sido probadas con arsénico. 
 
2.3.2.3 – Estabilización y Solidificación 
 
El proceso de estabilización, también llamado de fijación se inspira en la 
atenuación natural. Se utilizan in situ y, en algunas situaciones, ex situ, soluciones 
de ligantes químicos aditivos o reactivos para convertir los contaminantes en sus 
formas más insolubles y así volverlos resistentes a la lixiviación o hacia formas 
menos tóxicas y, por tanto, que resulten menos peligrosos. Estas técnicas de 
remediación por estabilización reducen la movilidad, la biodisponibilidad y la 





destructivas, más rentables y más adecuadas para ciertos tipos de suelos 
contaminados, pero su eficacia a largo plazo debe ser siempre evaluada. 
La solidificación es un proceso en el cual ligantes reactivos o aditivos son 
añadidos en cantidades suficientes para que se forme una masa sólida de gran 
integridad estructural que disminuye la permeabilidad del suelo contaminado y 
minimiza la exposición de los contaminantes a las condiciones exteriores. Los 
contaminantes no interactúan obligatoriamente con los reactivos pero pueden ser 
aislados mecánicamente o encapsulados dentro de la masa solidificada. La pérdida 
de contaminantes está limitada sobre todo por la disminución del área expuesta 
al ambiente y por el aislamiento de los contaminantes de las influencias 
ambientales debido a la encapsulación de las partículas contaminantes (Bhandari 
et al., 2007). 
  
Los métodos de estabilización/solidificación convencionales incluyen la 
fijación de metales utilizando cemento Portland y cenizas volantes. Esto produce 
una forma de residuo impermeable, sólido a un pH alto (típicamente <10) que 
limita la solubilidad y la lixiviación de la mayoría de los metales. 
Las tecnologías de encapsulación también pueden involucrar una 
combinación de atrapamiento físico por medio de la solidificación y la 
estabilización química a través de precipitación, adsorción u otras interacciones. 
Este enfoque de tratamiento combinado es a veces denominado 
estabilización/solidificación. 
Los procesos de estabilización y de solidificación incluyen varios 
subprocesos  (USEPA, 1997). 
 
2.3.2.3.1 – Precipitación 
 
Dependiendo del ligante usado, las formas más solubles de los 
contaminantes se vuelven menos solubles por la formación de precipitados de 
hidróxidos, sulfuros, carbonatos y fosfatos en la masa estabilizada. La 
precipitación, en general, se utiliza para contaminantes metálicos. La solubilidad 
de los metales precipitados depende del pH y del potencial redox del ambiente. 
La estabilidad y el comportamiento de los óxidos metálicos incorporados o 
recién formados en el suelo es otro factor relevante. La formación de fases 





compuesto como escorodita, FeAsO4.2H2O, es beneficiosa para el procedimiento 
de estabilización.  
El envejecimiento de los óxidos, hidróxidos, sulfuros, carbonatos y fosfatos 
recién formados influye en el comportamiento de los metales y metaloides 
coprecipitados y sorbidos. La naturaleza de las transformaciones depende de 
varios factores, por ejemplo, pH y Eh antes referidos, pero también metales y 
metaloides coprecipitados y esto debe ser tenido en cuenta en el momento de 
evaluar la eficacia de la estabilización. Resultados a partir de experimentos a largo 
plazo, que describen la estabilidad y transformaciones de los óxidos recién 
formados en los suelos tratados, son todavía escasos y deberían ser el foco de las 
investigaciones venideras (Komarék et al., 2013). 
 
  2.3.2.3.2 – Encapsulación 
 
La microencapsulación implica la mezcla de los residuos junto con el 
material que encierra antes de que ocurra la solidificación. A nivel microscópico, 
la estructura cristalina de la masa solidificada es usada para atrapar los 
contaminantes. En estas condiciones, la liberación de los contaminantes sólo 
ocurre si la masa solidificada se pulveriza en partículas muy finas. La mezcla de 
los ligantes y de los contaminantes es muy importante en el proceso de 
microencapsulación: si la mezcla no se encuentra en condiciones óptimas, se 
obtendrá macroencapsulación.  
La macroencapsulación consiste en verter el material de revestimiento 
sobre y alrededor de una masa más grande de los residuos, de tal modo que estos 
se encierran en un bloque solidificado. Los contaminantes son atrapados a un nivel 
estructural mayor como los poros resultantes de las discontinuidades de masa 
estabilizada. La exposición de los contaminantes a los ambientes externos se 
produce por la degradación de la masa solidificada debido a compresiones, 
expansiones y contracciones resultantes de cambios de temperatura o alteraciones 
de la humedad. 
 Para los procesos de micro/macroencapsulación se pueden utilizar 
diversos materiales: polietileno (Randalla y Chattopadhyay, 2004), cerámica de 
fosfato (Colorado et al., 2011), polímeros de azufre  (Fukuda et al., 2014), asfalto 
(Yazoghli-Marzouk et al., 2014), elastómeros sintéticos (Chrusciel y Lesniak, 
2015) o cemento (Celik et al., 2015). Las condiciones para llevar a cabo la 








2.3.2.3.3 – Absorción 
 
Los contaminantes son transferidos hacia la matriz de los ligantes como 
una esponja absorbiendo agua. Por ejemplo, los líquidos libres en la estructura 
son absorbidos por los ligantes para minimizar el movimiento de los 
contaminantes. Ligantes como  materiales arcillosos, serrín, heno, paja, ceniza, 
polvo de horno de cal o polvo de horno de cemento tienen capacidad de absorción 
(Ande et al., 2011). 
 
2.3.2.3.4 – Adsorción 
 
Los contaminantes son químicamente ligados, o fijados, o adsorbidos a la 
superficie de los ligantes. Dependiendo de la naturaleza de los contaminantes, la 
unión con el ligante puede ser suficientemente fuerte como para impedir su 
liberación al ambiente. Ligantes como sulfato ferroso, carbonato cálcico y 
permanganato potásico han demostrado ser buenos adsorbentes para el arsénico 
(Yang et al., 2007) 
 
2.3.2.4 – Vitrificación 
 
La vitrificación es una técnica que se puede utilizar in situ y ex situ. Eso 
Presupone la destrucción total del suelo porque lo funde en torno a  1.600ºC, junto 
con los contaminantes, obteniéndose un residuo vítreo (Staley, 2009). En la 
técnica in situ, se introducen electrodos en el suelo en la zona contaminada y se 
aplica corriente suficiente para fundir el suelo (Paolone et al., 2003). El proceso de 
vitrificación avanza de la superficie hacia las zonas más profundas, para lo cual los 
electrodos también son progresivamente bajados en el suelo. Después de cortar 
la corriente eléctrica la temperatura del suelo baja y la masa fundida se transforma 
en un bloque sólido donde se quedan capturados (encapsulados) los 
contaminantes inorgánicos y una parte de los orgánicos. La otra parte de los 
contaminantes orgánicos podrá vaporizarse y migrar hacia la superficie donde son 
recogidos en una campana colocada sobre la zona de suelo en tratamiento. La 
campana está conectada a un sistema de vacío para impedir la liberación de estos 
compuestos a la atmósfera (figura 2.5). Durante la vitrificación es normal el 
hundimiento del suelo de la zona tratada debido a la contracción de 25 a 50% del 





las acciones climáticas y a la lixiviación, por eso la vitrificación es un proceso cuyo 
resultado se considera estable y limpio, pero caro. 
El tiempo de operación tiene una duración de 10 a 20 días y se consumen, de 0,7 
a 1,1 kWh/kg de suelo. Después de terminada la vitrificación, el tiempo de 
enfriamiento es largo y los electrodos se dejan en el suelo siendo posteriormente 
cortados. 
En el proceso ex situ los fundamentos son los mismos, la diferencia es que 
el suelo se extrae y es transportado en camiones hasta una estación de tratamiento 
donde es procesado, y posteriormente se recoloca en los huecos. El calentamiento 
también se puede hacer con resistencias y sopletes (Pavel y Gavrilescu, 2008).  
 
 
Figura 2.5 – Proceso de descontaminación de suelo por vitrificación in situ. Adaptado de Fernández 
(2008). 
 
2.3.2.5 – Descontaminación microbiológica 
 
En contraste con los contaminantes orgánicos, los metales pesados no 
pueden ser mineralizados por los microorganismos pero pueden ser oxidados, 
reducidos o complejados por metabolitos orgánicos. Actualmente un proceso 





seguridad ambiental y flexibilidad operacional para la extracción de metales de 
materiales sólidos (Ren et al., 2009). 
Algunas especies de microorganismos heterótrofos como el Aspergillus y el 
Penicillium tienen capacidad para biolixiviar metales pesados. En estos procesos, 
normalmente, hay producción de aminoácidos, ácidos orgánicos y otros 
metabolitos que disuelven los metales por su desplazamiento de la matriz del 
suelo por iones de hidrógeno o por la formación de complejos metálicos solubles 
(Burgstaller y  Schinner, 1993). Las especies más importantes para la 
biolixiviación son los hongos Aspegillus niger y Penicillium simplicissimum por su 
capacidad de excreción de grandes cantidades de ácidos orgánicos como el ácido 
oxálico, el ácido glucurónico, el ácido málico  y el acido cítrico que son lixiviantes 
conocidos de metales pesados (Ren et al., 2009).  
 
No hay estudios publicados sobre la aplicación directa de esta estrategia de 
descontaminación para las especies de arsénico en los suelos, pero la especie de 
hongo A. niger B, aislada de un suelo libre de arsénico, volatiliza el arsénico del 
medio líquido hasta un grado significativo. Estudios sobre el límite de tolerancia 
al arseniato de la especie A. niger B han indicado que este hongo es mucho más 
tolerante al arseniato que lo reportado para otros de hongos. La especie A. niger 
B no necesita ninguna modificación o adaptación especial para ser capaz de crecer 
incluso en un medio con 100 mg/l de arseniato, una concentración inusualmente 
alta para que sobrevivan la mayoría de otros organismos vivos. Además es capaz 
de adsorber arseniato en su biomasa en una medida considerable. Este hecho 
puede ser un paso prometedor hacia adelante por el posible papel futuro de este 
hongo como un modelo adecuado de microorganismo para la remoción de 











































3 – MATERIALES Y MÉTODOS   
 
 




El agua que contiene la muestra se determina por desecación en estufa a 
105ºC  (McKean, 1993).  
 
3.1.2. Material y aparatos 
 
- Balanza analítica 





Para la determinación de la humedad de las muestras secas al aire, se 
utilizaron pesasustancias en los cuales se han colocado cerca de 11 g de muestra 
de residuo (figura 3.1). Se han tomado las masas de los pesasustancias vacíos, con 
el residuo húmedo  y con el residuo seco. Se considera el residuo seco después de 













donde:  M= Masa inicial de la muestra (g) 




Figura 3.1 – Determinación del porcentaje de humedad en pesasustancias. 
 
3.2 – Determinación del pH 
3.2.1. Principio 
 
Para la determinación del pH se utiliza el método potenciométrico (Willard 
et al., 1974; Bates, 1983).  
En este ensayo, la medida de la actividad de los iones hidrógeno es 
realizada mediante mediciones potenciométricas utilizando un electrodo de vidrio 
y otro de referencia. La fuerza electromotriz producida en el sistema del electrodo 
de vidrio varía linealmente con el pH y esta relación lineal se describe comparando 
la fuerza electromotriz medida con el pH de diferentes tampones. El pH de la 
muestra se determina por extrapolación.  
 
3.2.2. Material y aparatos  
 
- Balanza analítica 
- Agitador magnético y stirrings 
- Electrodos de vidrio y de referencia 





- pH-metro CRISON-GLP22 








La determinación del pH se hizo suspendiendo la muestra en dos medios 
líquidos (figura 3.2). En uno de los métodos se ha utilizado agua destilada como 
fase líquida y en el otro una solución de KCl con una concentración de 1 mol/l. 
La razón de utilizar una solución de KCl es intentar dar resultados más 
consistentes dado que, cuando se utiliza sólo agua destilada, una parte de los iones 
H+ tiende a quedarse adsorbida a la superficie de las partículas. Con la presencia 
de iones K+, que pueden competir con los iones H+ por los sitios de adsorción, se 
fuerzan los últimos a pasar a la fase líquida y, por tanto con la posibilidad de su 
medición, poder conocer un valor de pH más exacto, que en realidad se 
corresponde con la acidez de cambio. 
La determinación se hizo con 10 g de muestra y 25 ml de solución. Después 
de agitar las dos fases, se ha dejado reposar durante 30 minutos y, por fin, se ha 
medido el valor del pH con un aparato de medición de pH Crison. 
 
 











Las características físicas y, en gran medida, las características químicas de 
un suelo son controladas por la proporción de los tamaños de sus partículas. 
Algunas de estas propiedades son la capacidad de retención del agua, la capacidad 
de percolación del agua, el movimiento capilar del agua, la evaporación del agua 
o la interacción con reactivos. 
La determinación del rango de tamaños de las partículas de un suelo se 
puede hacer por el método de la pipeta de Robinson o por el hidrométrico. En este 
caso se ha utilizado el análisis hidrométrico o método de la pipeta de Robinson 
(United States Department of Agriculture, 2004) separando sólo las fracciones de 
arenas (> 50 μm),  limo (50-2 μm) y arcilla (< 2 μm). 
 
3.3.2. Material y aparatos 
 
- Agitador rotatorio de botellas 
- Balanza analítica 
- Baño preparado para el lavado de suelos 
- Baño termostatado 
- Botellas de 1 litro con tapón de goma 
- Cápsulas de porcelana de 30 ml de capacidad aproximadamente 
- Dosificador para 10 ml 
- Embudo de vidrio de unos 25 cm de diámetro 
- Estufa de desecación 
- Frascos de plástico 
- Juego de tamices (0,050-2,0 mm de luz de malla) de 20 cm de diámetro 
- Pipeta de Robinson 
- Probetas graduadas de 1000 ml con tapón esmerilado de vidrio o teflón 
- Soporte de embudo (grande) 
- Tamizadora eléctrica para el juego de tamices 





- Varillas de vidrio 




- Hexametafosfato sódico: se pesan 35,70 g de metafosfato sódico y 7.94 g 
de carbonato sódico añadido para prevenir la hidrólisis del metafosfato, se ponen 
en un matraz aforado y se enrasa a 1 litro con agua destilada, agitando hasta 
disolución 




En este método, se pesan 20 g de muestra seca al aire y pasada por el tamiz 
de 2 mm. Se añaden 100 ml de agua destilada en un vaso de litro y se coloca el 
conjunto en un baño maría a 80-90ºC. Cuando la temperatura sube lo suficiente, 
se añaden cada 30 minutos porciones de 20 a 30 ml de H2O2 (33% m/v) y se agita 
hasta que no se forme espuma que es la señal que no hay más materia orgánica en 
la muestra. 
Se lava la muestra con agua, se deja decantar y después se pasa a los frascos 
de plástico del agitador. En cada frasco se añade a la muestra 20 ml de dispersante 
hexametafosfato sódico y, bien tapados, se agita durante 8 horas. 
El contenido en cada frasco se pasa por un tamiz de 50 μm donde se quedan 
las arenas, que se lavan muy bien, y todo el agua de lavado y lo que ha pasado por 
el tamiz se recoge en una probeta de 1000 ml con tapón cuidando de no perder 
ninguna partícula así como de no pasar del enrase de la probeta (figura 3.6). El 
residuo que no ha pasado por la malla de 50 μm se transfiere a una cápsula 
previamente tarada y se seca a 105ºC. La cápsula, una vez enfriada en un 
desecador, se pesa para determinación de la masa de arenas. 
 







Para la determinación de la cantidad de limo y de arcilla se tomaron, con 
una pipeta de Robinson, volúmenes de 20 ml de la suspensión depositada en la 
probeta a cada determinado intervalo de tiempo dependiendo de la temperatura 
de la suspensión. Las tomas de la suspensión se hacen por inmersión de la pipeta 
de Robinson 10 cm bajo la superficie de la suspensión en la probeta. Los tiempos 
de recogida de la suspensión en función de la temperatura están tabulados, 
siguiendo la ley de Stokes, que regula los tiempos de sedimentación en función 
del tamaño de partículas y de dicha temperatura. Como la temperatura de la 
suspensión fue de 24ºC, la toma de los 20 ml de suspensión, en los cuales se 
determinó la fracción de limo más arcilla (partículas < 50 μm), se realizó a 41 
segundos, después de agitación inicial de 1 minuto.  
 
R50 = Peso de residuo seco < 0,050 mm 
 
La segunda toma, correspondiente a la determinación de fracción de arcilla 
(partículas < 2 μm), se hizo a 7 horas, 2 minutos y 3 segundos después de la 
agitación inicial. Las suspensiones recogidas se colocan en cápsulas previamente 
taradas y después se secan a 105 ºC y se pesan de nuevo para determinación de la 
masa de residuo.  
 
R2 = Peso de residuo seco < 0,002 mm 
 
Por diferencia entre los dos residuos se calcula el limo.  
 
El dispersante añadido lleva una cantidad de materia seca que hay que 
descontar. Para ello se hace una prueba en blanco que consiste en lo siguiente: en 
una probeta de 1000 ml igual a las utilizadas para las muestras, se echan 20 ml de 
dispersante y se completa hasta el enrase con agua. Después de agitar, se extraen 
20 ml con la pipeta de Robinson y se colocan en una cápsula tarada que se pesa 
después de seca a 105 ºC. 
La masa del residuo seco de la prueba en blanco se sustrae a la masa total 
de muestra en el momento de calcular las diferentes fracciones finas. 
 







Peso de Arcilla (g) = R2 – D      (ec. 3.4) 
 
 
Peso de Limo (g) = R50 –  R2                  (ec. 3.5) 
 
 
donde D es el residuo obtenido en la prueba en blanco. 
 
 







3.4 – Determinación de la capacidad de intercambio catiónico 




El fundamento de la capacidad de cambio catiónico es la sustitución de los 
cationes que están adsorbidos sobre la superficie del complejo de cambio de la 
muestra por otro catión. Para ello las partículas del suelo se saturan con una 
solución que contiene a este último, acetato amónico, y posteriormente se percola, 
con dando lugar al desplazamiento de los cationes del complejo de cambio que 
pasan a la solución y son sustituidos por el ion amonio que se queda fijado en el 
sólido (Rhoades, 1982). El residuo percolado se lava con alcohol para arrastrar el 
exceso de sal amónica mecánicamente adsorbida y así evitar hidrólisis. 
Para finalizar, el residuo se lava con NaCl para desplazamiento del ion 
amonio que pasará a la solución y en la cual se valora por destilación seguida de 
titulación con ácido H2SO4. La determinación de la capacidad de cambio se 
expresa en meq/100 g de residuo y se calcula a partir del peso de la muestra y de 
la cantidad de ion amonio retenida. 
 
3.4.2. Material y aparatos 
 
- Anillo de plástico 
- Aparato de destilación de NH4+ de Bouat de Afora 
- Jeringa de plástico de 25 ml para adición de soluciones extractantes y de 
lavado 
- Matraces de 100 ml 
- Tubos de percolación con llave desmontable 








- Acetato amónico 1 N 
- Ácido sulfúrico 0,005 N 
- Azul de metileno 
- Celite 535 
- Cloruro sódico 10 %  
- Etanol 95o 
- Etanol 50 % v/v 
- Hidróxido sódico 20 % w/v 
- Lana de vidrio 




El procedimiento (figura 3.4) consiste en hacer una bolita de lana de vidrio 
que se introduce en el fondo del tubo de percolación con la ayuda de una varilla 
de vidrio. Sobre el algodón se colocan 5 g de muestra molida y 3 g de celite (Celite 
535 – harina de Kieselguhr purificada). Se homogeniza la mezcla por agitación 
tapando el tubo con una torunda de algodón y un tapón de goma. Nos aseguramos 
que la superficie de la mezcla esté horizontal, se retira el tapón de goma y, con un 
anillo de plástico, se baja la torunda hasta cubrir la mezcla sin comprimir. 
Se coloca en el tubo de percolación un tubo de salida con una válvula y 








Figura 3.4 – Preparación de los tubos de percolación. 
 
Las extracciones empiezan con la saturación de la muestra con 25 ml de 
solución de NH4CH3COO 1N. Se coloca un matraz de 100 ml debajo del tubo de 
percolación. Se abre la válvula del tubo de salida hasta que toda la mezcla se haya 
mojado pero se cierra antes de que algo pase por la válvula. La solución de 
NH4CH3COO se deja en contacto con la muestra toda la noche y por la mañana 
se abre la válvula para que empiece la lixiviación. Una vez terminada la primera 
percolación, se repite el proceso de lixiviación dos veces más, en un tiempo total 
de, por lo menos, 1 hora. Se llevan los matraces a volumen. A continuación, se 
lava la muestra con 4 porciones de etanol de 95º. Por fin, se lixivia la muestra con 
3 porciones de 25 ml y 1 de 20 ml de NaCl 10% acidificado. Estas 4 porciones son 
recogidas en matraces de 100 ml que, después de la lixiviación, se llevan a 











La determinación de la capacidad de intercambio catiónico se hace en un 
aparato de destilación de NH4+ de Bouat-Afora (figura 3.6) y los reactivos 
necesarios son el indicador de Shiro-Tashiro, H2SO4 0,005N, alcohol de 50% y 
solución de NaOH al 20%. El indicador de Shiro-Tashiro se obtiene con la 
disolución de 0,125 g de rojo de metilo y de 0,080g de azul de metileno en 100 ml 
de alcohol etílico. 
En una fase inicial se hace una estimación del volumen de alícuota a 
destilar; ese volumen depende de la cantidad de NH3 de la solución. Se enrasa la 
bureta del equipo con H2SO4 0,005 N que contiene el indicador incorporado y se 
vierten 2-3 ml desde la bureta al matraz de titulación. Se añade agua destilada 
hasta la mitad del matraz de destilación y después 20 ml de NaOH 20%. Se inicia 
la destilación y, a medida que llega al matraz de titulación el NH3 condensado, se 
añade gota a gota desde la bureta el H2SO4 0,005 N con el indicador incorporado. 
La solución en el matraz de titulación se muestra verde con el exceso de NH3 
(figura 3.6). Con la adición del indicador, el color de la solución cambia de verde 
a rosado. Cuando termina la formación de verde es porque ya no está llegando 
más NH3 de la destilación de la muestra y se termina la valoración. En ese 
momento se anota la cantidad de ácido sulfúrico consumido y se calcula la 






     (ec. 3.6) 
donde VH2SO4 = Volumen de H2SO4 gastado en la valoración (ml) 
 N H2SO4 = Normalidad del utilizado en la valoración (meq/ml) 
100 = Volumen de extracto (ml) 
Q = Alícuota de extracto tomada para la valoración (ml) 
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Figura 3.6 – Aparato de destilación de Bouat y matraz de titulación con color verde indicador de exceso 
de NH3. 
 





La espectroscopía de absorción atómica tiene como fundamento la 
absorción de la radiación de una longitud de onda determinada. Esta radiación es 
absorbida selectivamente por átomos que tengan niveles energéticos cuya 
diferencia en energía corresponda en valor a la energía de los fotones incidentes. 
La cantidad de fotones absorbidos está determinada por la ley de Beer que 
relaciona esta pérdida de poder radiante con la concentración de la especie 









3.5.2. Material y aparatos 
 
- Espectrómetro de absorción atómica Varian (modelo SpectrAA 220/FS)  
- Matraces aforados de 50 ml 
- Pipetas automáticas graduables 




- Patrones comerciales de Ca, Mg, K y Na de 1000 ppm 




Las muestras analizadas son las soluciones recogidas en matraces de 100 
ml de la extracción de cationes hecha con acetato amónico para la determinación 
de la capacidad de intercambio catiónico, es decir, de la primera lixiviación. 
Se preparan patrones de Ca (1, 2 y 4 ppm), Mg (0,1, 0,2 y 0,4 ppm), K (1,5, 
3 y 6 ppm) y Na (0,5, 1 y 2 ppm) a partir de patrones comerciales de 1000 ppm 
comprobados con patrones internacionales. Los patrones y las muestras se 
preparan en las mismas condiciones y cuando el extracto de las muestras es de 
acetato amónico, como en este caso,  en la dilución de los patrones se utiliza como 
disolvente una solución de acetato amónico 1N. En el caso del Ca, se prepara una 
disolución de 100 ppm y se diluyen 0,5, 1 y 2 ml de la misma en 50 ml de acetato 
amónico para preparar respectivamente los patrones de 1, 2 y 4 ppm. Los patrones 
de Mg se preparan a partir de una disolución de 10 ppm, diluyendo 0,5, 1 y 2 ml 
de la misma en 50 ml de acetato amónico para obtener los patrones 
respectivamente de 0,1, 0,2 y 0,4 ppm. Los patrones de K se preparan a partir de 
una disolución de 100 ppm, diluyéndose 0,75, 1,5 y 3 ml de la misma en 50 ml de 
acetato amónico para preparar respectivamente los patrones de 1,5, 3 y 6 ppm. 






diluyéndose 0,25, 0,5 y 1 ml en 50 ml de acetato amónico para preparar 
respectivamente los patrones de 0,5, 1 y 2 ppm. 
La calibración del aparato se hace con un elemento cada vez. Se aspiran las 
soluciones en orden creciente de concentración y el aparato graba los valores de 
intensidad de radiación correspondiente al valor de longitud de onda de emisión 
y de absorción del elemento analizado que llega al detector. La cantidad de 
radiación que llega al detector disminuye con el aumento de la concentración del 
elemento en la solución aspirada. Por diferencia entre la intensidad de radiación 
emitida por la fuente y la intensidad de radiación llegada al detector después de 
la interacción con los átomos del elemento en la llama, es calculada la radiación 
absorbida. La relación entre la concentración y la intensidad de radiación 
absorbida es directamente proporcional a la concentración del elemento 
obteniéndose una relación lineal para la recta de calibración con una correlación 
siempre superior a 0,99. Una vez establecida la recta de calibración, se miden las 
concentraciones en las muestras. Cuando el valor leído supera el rango de la 
concentración de los patrones usados para la calibración, se hace una disolución 
de la muestra. 







     (ec. 3.8) 
donde: ppm = Concentración del catión (mg/l) 
Vmuestra = Volumen de muestra usado en análisis (ml), en este caso 100 ml 
PE = Peso equivalente del catión 
 1000 = Factor de conversión de litros a mililitros 
 



















 El análisis está basado en la combustión con oxígeno de la muestra, seguida de 
la posterior detección, en el caso de C y S por infrarrojos y en el de N por 
condutividad térmica. 
 
3.6.2. Material y aparatos 
 





La determinación del carbono, azufre y nitrógeno se realizó por vía seca 
utilizando el método del analizador LECO CNS 2000 (figura 3.7). Éste es un 
método que utiliza las muestras molidas y secas al aire. Se pesan 0,3 g de cada 
muestra que son introducidas en el aparato. El análisis del C y del S se hace por 
















Figura 3.7.- Analizador de CNS 
 
3.7 – Determinación de arsénico y metales totales por espectroscopia 




El tratamiento en medio ácido o básico a presión después de una 
calcinación de la muestra permite la liberación de los metales pesados que pueden 
determinarse espectrométricamente de acuerdo con el Método 200.7 de la 
Environmental Protection Agency (1994). 
 
3.7.2. Material y aparatos 
 
- Espectrómetro de emisión de plasma ICP-OES modelo ULTIMA 2  de  
Jobin Yvon 
- Frascos de teflon 










- Ácido bórico 
- Ácido fluorhídrico 
- Ácido nítrico 
- Azufre 
- Carbonato potásico 
- Carbonato sódico 




Para la determinación de As, Mn, Fe, Cu, Zn y Pb en ICP se hace, 
previamente, una disgregación ácida de la muestra (Harstein et al., 1973).  Se 
pesan 0,3 g de suelo molido y se colocan en un frasco de teflón. Se lleva a la estufa 
a 60ºC y se deja la puerta abierta. Una vez estabilizada la temperatura en los 
frascos en los 60ºC, se añaden porciones de H2O2 33% (m/v) hasta que no se forme 
espuma que es señal de que ya no hay más materia orgánica en las muestras. Una 
vez eliminada la materia orgánica, se añade a cada frasco de muestra 1,0 g de ácido 
bórico, 5,0 ml de ácido nítrico y 3,0 ml de ácido fluorhídrico. Se cierran los frascos 
y se dejan en la estufa durante 2 horas a 150ºC. Después de enfriar, las muestras 
son filtradas y enrasadas a 50 ml.  
Para la determinación del W es necesaria una disgregación alcalina porque, 
en medio ácido, el W precipita (Buscarons et al., 1986).  En este caso la preparación 
de la muestra se inicia con la pesada de 0,3 g de cada muestra molida en un crisol 
que se lleva a la mufla a 450ºC durante 2 horas para total destrucción de la materia 
orgánica. Posteriormente, una vez frío, se mezcla en el mismo crisol la muestra 
calcinada con 0,6 g de Na2CO3, 0,6 g de K2CO3 y 0,6 g de S y se recubre con una 
pequeña capa de la misma mezcla disgregante. A continuación se calienta 
suavemente la mufla hasta que empieza a fundir y después más intensamente hasta 






fundida con agua hirviendo, previamente alcalinizada con NaOH. Se filtra y 
enrasa a 100 ml. 
El análisis de los metales, As, Cu, Fe, Mn, Pb, Zn y W, se realizó con un  
espectrómetro de emisión de plasma ICP - OES modelo ULTIMA 2  de  Jobin 
Yvon. Para la calibración del equipo se partió de disoluciones  estándares 
certificadas de los distintos metales de 1000 mg/l (Panreac), agrupando todos los 
estándares en un patrón multielemental. 
 




La extracción química para determinación de los metales asimilables 
pretende estudiar la cantidad de metales pesados que puede pasar del suelo hacia 
las plantas. Se pueden utilizar varios métodos de extracción con diferentes 
reactivos. En esta tesis se ha utilizado el método descrito en la norma francesa 
NF X 31-120, AFNOR(1994) en el que la solución de extracción es un mezcla de 
25 ml de EDTA 0,01 M y NH4CH3COO 1,0 M para 3,75 g de muestra. La muestra 
extraída se analiza posteriormente por espectroscopía de emisión de plasma 
acoplado inductivamente (ICP) del modo indicado en el apartado 3.5. 
 
3.8.2. Material y aparatos 
 
- Agitador horizontal 
- Espectrómetro de emisión de plasma ICP-OES modelo ULTIMA 2  de  
Jobin Yvon 
- Frascos de teflon 










- Ácido bórico 
- Ácido fluorhídrico 
- Ácido nítrico 
- Azufre 
- Carbonato amónico 1,0 M 
- Carbonato potásico 
- Carbonato sódico 
- EDTA 0,01 M 




Este método se ha aplicado a todas las muestras recogidas en el presente 
estudio y, además, al residuo de aquellas muestras que fueron extraídas química 
y eléctricamente.  
Después de pesar 3,75 g de cada muestra, se les añade 25 ml de la solución 
de EDTA y de CH3COONH4, se procesa la extracción en un agitador horizontal 
a 120 ciclos por minuto durante 2 horas. Después de la extracción se filtran los 
residuos y se guardan las fases líquidas para posterior análisis en ICP.                                            
 
3.9 - Análisis estadístico  
 
En el análisis estadístico se tuvieron en cuenta las siguientes cuestiones: 
 Distribución normal 
 Rechazo de datos 






3.9.1 - Distribución normal  
 
Si se repite una medida muchas veces en condiciones esencialmente idénticas, los 
resultados de cada medida, x, se distribuirán de forma aleatoria en torno a un 
valor medio (media aritmética) debido a errores incontrolables o experimentales. 
Si se pudiera acumular un número infinito de estas medidas, sus valores 
individuales quedarían distribuidos en una distribución normal o gaussiana, 
descrita de forma precisa por la media μ y la desviación estándar σ.  
La media o promedio de la distribución es sencillamente, la suma de todos 




           (ec. 3.8) 
Dado que no es posible repetir un número infinito de veces las medidas, se 
realiza una estimación de la media, mediante el mismo procedimiento de suma 
aunque con n igual al número finito de medidas repetidas. Esta estimación de μ se 
denota como x . 







   
 

      (ec. 3.9) 
De nuevo, el analista no puede sino estimar la desviación estándar, ya que 
el número de observaciones realizadas es finito; la estimación de σ se denota por 








    

      (ec. 3.10) 
 
La desviación estándar fija la anchura o dispersión de la distribución 
normal e incluye también una fracción fija de los valores que diseñan la curva. Por 
ejemplo, el 68,27% de las medidas está comprendido en μ ± 1σ, el 95,45% en μ ± 
2σ, y el 99,70% en μ ± 3σ. Se puede afirmar con suficiente seguridad que el 95% 
de los valores está en ± 2σ y el 99% en ± 3σ. Cuando se asignan valores a los 





límites de aceptación son 6 y 14, mientras que los valores entre 6 y 14 representan 
el intervalo de aceptación. 
Otra útil variable estadística es el error estándar de la media σμ, que es la 
desviación estándar dividida por la raíz cuadrada del número de valores n

. Ello 
representa una estimación de la exactitud de la media e implica que otra muestra 
de la misma población poseería una media comprendida en un intervalo de 
múltiplos de este error. Los múltiplos de esta variable estadística incluyen la 
misma fracción de valores que la declarada anteriormente para σ. En la práctica, 
se dispone de un pequeño número de valores promedio, por lo que los intervalos 





 donde t tiene los siguientes 
valores para intervalos de aceptación del 95%: 
 









En el caso de un número pequeño de valores, el uso de t compensa la 
tendencia a subestimar la incertidumbre. Para n>15, es normal usar t=2 en la 
estimación del intervalo de aceptación del 95%. 
Otra variable estadística es la desviación estándar relativa, también 
conocida como coeficiente de variación (CV), que se expresa habitualmente en 
forma de porcentaje. Esta variable estadística se calcula como 100·σ/μ y su 
estimación es 100·s/ x . Tal variable estadística normaliza la desviación estándar 
y en ocasiones facilita la realización de comparaciones directas entre análisis que 
incluyen una amplia gama de comparaciones directas entre análisis que incluyen 






concentraciones producen un resultado de 10±1,5mg/l y a altas concentraciones 
de 10±8mg/l, las desviaciones estándar no parecen comparables. Sin embargo, 
las desviaciones estándar relativas son 100·(1,5/10)=15% y 100·(8/10)=80%, que 
indican el menor índice de variación obtenido mediante el uso de este parámetro. 
 
3.9.2 - Rechazo de datos 
 
En una serie de medidas, sucede con bastante frecuencia que uno o más de los 
resultados difieren en gran medida de los restantes. En teoría, no debe rechazarse 
ningún resultado, ya que puede indicar un fallo técnico que infunde dudas sobre 
la validez de todos los resultados o sobre la presencia de una auténtica variable 
en la distribución. En la práctica, se rechaza el resultado de cualquier análisis en 
el que se ha producido un error conocido. En estudios medioambientales, las 
concentraciones extremadamente altas o bajas de sustancias contaminantes 
pueden ser indicativas de la existencia de áreas con problemas o zonas sin 
contaminación, por lo que deben ser rechazadas de forma arbitraria (APHA, 
AWWA y WPCF, 1992). 
Existen descripciones de pruebas objetivas para valores extremos. Si se ordena de 
modo creciente un conjunto de datos xi<xw<xs y se calculan el promedio y la 
desviación estándar, es posible examinar los valores extremos superior e inferior 
indicativos de posible error mediante el siguiente procedimiento. Se calcula en 
primer lugar la variable estadística T: 
      (ecs. 3.11 y 3.12) 
 
para un valor superior y un valor inferior respectivamente, donde 
x = valor medio de la serie de medidas 
xs = valor superior de la serie de medidas 
xi = valor inferior de la serie de medidas 



















En segundo término, se compara el valor de T con el valor de la tabla 3.2. 
para los niveles de significación de 5% o 1%. Si el T calculado es mayor que el 
valor de la tabla para el número de medidas, n, entonces xs o xi es un valor extremo 
a ese nivel de significación. 
 
Tabla 3.2. Valores críticos para pruebas de discordancia de 5% y 1% para un valor extremo simple en 
una muestra normal. (APHA, AWWA y WPCF, 1992) 




3 1.15 1.15 
4 1.46 1.49 
5 1.67 1.75 
6 1.82 1.94 
7 1.94 2.10 
8 2.03 2.22 
9 2.11 2.32 
10 2.18 2.41 
12 2.29 2.55 
14 2.37 2.66 
15 2.41 2.71 
16 2.44 2.75 
18 2.50 2.82 
20 2.56 2.88 
30 2.74 3.10 
40 2.87 3.24 
50 2.96 3.34 
60 3.03 3.41 
100 3.21 3.60 









3.9.3 – Análisis de varianza 
 
El análisis de varianza (ANOVA) de un factor sirve para comparar varios 
grupos en una variable cuantitativa. Se trata, por tanto, de una generalización de 
la prueba T para dos muestras independientes al caso de diseños con más de dos 
muestras. 
A la variable categórica (nominal u ordinal) que define los grupos que se 
desean comparar se la llama independiente o factor y se representamos por VI. A la 
variable cuantitativa (de intervalo o razón) en la que se desea comparar los grupos 
se denomina dependiente y se representa por VD. 
La hipótesis que se pone a prueba en el ANOVA de un factor es que las 
medias poblacionales (las medias de la VD en cada nivel de la VI) son iguales. Si 
las medias poblacionales son iguales, eso significa que los grupos no difieren en 
la VD y que, en consecuencia, la VI o factor es independiente de la VD. 
La estrategia para poner a prueba la hipótesis de igualdad de medias 
consiste en obtener un estadístico, llamado F, que refleja el grado de parecido 
existente entre las medias que se están comparando. El numerador del estadístico 
F es una estimación de la varianza poblacional basada en la variabilidad existente 
entre las medias de cada grupo: 
       (ec. 3.13) 
 
El denominador del estadístico F es también una estimación de la varianza 
poblacional,  pero basada en la variabilidad existente dentro de cada grupo: 
        (ec. 3.14) 
 
(j se refiere a los distintos grupos o niveles del factor): 
 






Si las medias poblacionales son iguales, las medias muestrales serán 
parecidas, existiendo entre ellas tan sólo diferencias atribuibles al azar. En ese 
caso, la estimación  (basada en las diferencias entre las medias) reflejará el 
mismo grado de variación que la estimación  (basada en las diferencias entre 
las puntuaciones individuales) y el cociente F tomará un valor próximo a 1. Si las 
medias muestrales son distintas, la estimación reflejará mayor grado de 
variación que la estimación y el cociente F tomará un valor mayor que 1. 
Cuanto más diferentes sean las medias, mayor será el valor de F. 
Si las poblaciones muestreadas son normales y sus varianzas son iguales, 
el estadístico F se distribuye según el modelo de probabilidad F de Fisher-Snedecor 
(los grados de libertad del numerador son el número de grupos menos 1; los del 
denominador, el número total de observaciones menos el número de grupos). Si 
se supone cierta la hipótesis de igualdad de medias, se puede conocer en todo 
momento la probabilidad de obtener un valor como el obtenido o mayor (Pardo y 
San Martín, 1998). 
El estadístico F se interpreta de forma similar a como se ha hecho en el 
apartado anterior con el estadístico T. Si el nivel crítico o de significación (Sig.) 
asociado al estadístico F (es decir, si la probabilidad de obtener valores como el 
obtenido o mayores) es menor que 0,05, se rechazará la hipótesis de igualdad de 
medias y se concluirá que no todas las medias poblacionales comparadas son 
iguales. En caso contrario, no se podrá rechazar la hipótesis de igualdad y no se 
podrá afirmar que los grupos comparados difieran en sus promedios 
poblacionales. 
 
3.10 – Instalación experimental y procedimiento 
 
Los experimentos fueron llevados a cabo siguiendo un procedimiento 
determinado en una instalación creada para ello.  
 
3.10.1. Instalación experimental 
 
Para el estudio se ha diseñado y construido una instalación a escala de laboratorio 
que consta de un reactor electroquímico, un sistema de agitación, un potenciómetro 






En el estudio preliminar de extracción secuencial química y electrocinética 
realizado con las muestras simples, el reactor electroquímico estuvo formado por un vaso 
de precipitados de vidrio con una capacidad de 600 ml ILMABOR TGI, cubierto con 
una tapa realizada en corcho con tres orificios: dos laterales para los electrodos y uno 
central para el agitador de hélice de 4 cm de diámetro Heidolph RPZ 1. Los electrodos 
utilizados fueron construidos manualmente a partir de una lámina de cobre (Figura 3.8).  
Para los demás estudios electrocinéticos, realizados con las muestras compuestas, 
el reactor electroquímico estuvo formado por un vaso de precipitados de vidrio 
ILMABOR TGI con una capacidad de 600 ml (excepto para los experimentos con una 
razón líquido/sólido de 1 y 2,5 que fue de 250 ml, de 20 que fue de 1000 ml y de 40 que 
fue de 2000 ml), cubierto con una tapa realizada en corcho con cuatro orificios: dos 
laterales para los electrodos, uno lateral para el termómetro y uno central para el 
agitador de hélice de 4 cm de diámetro Heidolph RGL 100. En estos estudios los 
electrodos utilizados fueron de grafito (Figura 3.9).  
 
 
Figura 3.8 – Extracción electrocinética para muestras simples con detalle de los electrodos usados, vaso 
de agitación/electrolisis, aparatos de control de corriente eléctrica y recuperación de la fracción líquida 
por filtración. 
 
En todos los casos los electrodos se han colocado en el soporte de corcho que 
actúa como aislante y han sido conectados al potenciómetro (Figuras 3.8 y 3.9). El disco 
de corcho se pone sobre el borde superior del vaso cuidando que los electrodos no toquen 
las paredes ni el fondo del vaso. 
 La velocidad del agitador se fija de modo que sea suficiente para producir un 
vórtice que garantice que no haya deposición del material sólido en el fondo del vaso. 
Este vórtice se consigue con una rotación que depende del tamaño del recipiente y de la 
cantidad de sólido en la mezcla pero que, para el sistema de agitación usado, se sitúa 






Figura 3.9 – Montaje del conjunto de reactor, agitación y electrodos para extracción electrocinética de 
las muestras compuestas. 
 
3.10.2. Procedimiento experimental  
 
El procedimiento llevado a cabo ha consistido en introducir en el vaso de 
precipitados la cantidad de residuo y disolución extractante fijada para cada 
experimento, situar la tapa de corcho con los electrodos encima, poner en marcha 
el agitador y aplicar la intensidad de corriente por medio del potenciómetro. 
Todos los experimentos se han realizado por cuadruplicado. 
Transcurrido el tiempo fijado para el proceso, se sometió el contenido del 
vaso a un proceso de separación de las fases sólida y líquida que fueron 






eliminado del residuo y la cantidad de arsénico asimilable que permanecía en el 
mismo después del tratamiento.  
De manera detallada, el modo de procedimiento básico para la extracción 
de As, Fe y Mn fue el siguiente: 
• Se pesan aproximadamente 50,0000 g de la muestra seca y se depositan 
en el reactor. De acuerdo con la humedad de la muestra previamente calculada, 
esto corresponde a una masa de 50,0750 g de muestra húmeda para cada una de 4 
repeticiones. 
• Se añade a la muestra introducida en el reactor el volumen de solución de 
reactivo de extracción deseado y con la concentración deseada. Se cubre el reactor 
con la tapa de corcho donde están aplicados los dos electrodos, el termómetro y 
la varilla de agitación. 
• Se comprueba que la hélice de la varilla de agitación se encuentra a 1 cm 
del fondo del reactor y que los electrodos no tocan las paredes. 
• Se regulan las rotaciones del agitador de modo que el vórtice producido 
tenga unos 2 cm de profundidad y no se produzca acumulación de partículas del 
residuo en el fondo del reactor. 
• Se empieza la prueba, asegurándose de que los valores iniciales de la 
corriente eléctrica son los fijados para cada experimento en todas las repeticiones. 
• Se recopilan datos de la temperatura, corriente eléctrica y tensión cada 
15 minutos, controlando el valor de la corriente eléctrica a través del potencial 
aplicado. 
• Una vez transcurrido el tiempo de extracción, se lavan los electrodos y 
se empieza inmediatamente la filtración por gravedad en un embudo con papel de 
filtración a una velocidad mediana. Se lava el reactor con 100 ml de agua destilada 
y se añade el agua de lavado al residuo en filtración, recogiendo el filtrado en un 
matraz de 1000 ml (Figura 3.10). 
• A medida que la capacidad volumétrica del embudo de filtración lo 







Figura 3.10 – Fase de filtración de la suspensión inmediatamente después de la extracción. 
 
• Transcurridas 12 horas de filtración, el matraz de 1000 ml se enrasa con 
agua destilada y se toma una porción para determinación de As, Fe y Mn por ICP-
OES. 
• La fracción sólida (el residuo) recogida en el papel de filtro (Figura 3.11), 
se seca en estufa a 105ºC durante 24 horas. 
 







• Una vez seco el residuo, se pulveriza en un mortero grande (Figura 3.12), 
se homogeneiza y se guarda en una bolsa de plástico etiquetada para posterior 
determinación del As, Fe y Mn asimilables en la muestra después de la extracción. 
 
Figura 3.12 – Pulverización y homogeneización del residuo extractado seco. 
 
Para la determinación de los metales bioasimilables remanentes en el 
residuo, el modo de procedimiento seguido fue el siguiente: 
• Se prepara la solución de extracción para la determinación de los 
bioasimilables con 2,922 g de EDTA y 77,083 g de NH4CH3COO disueltos en 1 
litro de agua destilada para hacer una solución de extracción de 0,01 mol/l de 
EDTA y 1,0 mol/l de NH4CH3COO. 
• Se pesan 3,70 g de residuo seco y se colocan en un erlenmeyer de 100 ml. 
• Se añaden 25 ml de solución de EDTA+NH4CH3COO en el erlenmeyer 
con el residuo y se coloca el erlenmeyer en un agitador orbital a 150 ciclos por 
minuto. El agitador tiene control de temperatura que se regula a 20ºC durante las 






Figura 3.13 – Agitador orbital con temperatura controlada. 
 
• Terminada la extracción, se filtra lentamente en un matraz de 100 ml el 
contenido de cada erlenmeyer utilizando para ello un embudo y papel de filtración 
(Figura 3.14). Se usan 3 porciones de agua destilada de 20 ml cada una para lavar 
el erlenmeyer y se añaden al residuo en filtración. 
 







• Finalizadas las 24 horas de filtración, el matraz de 100 ml se enrasa con 
agua destilada y se toma una porción para determinación de As, Fe y Mn 
asimilables por ICP-OES. 
 
El tipo de extractante y su concentración, la relación líquido/sólido, la 
























































4 – RESULTADOS EXPERIMENTALES Y DISCUSIÓN 
 
4.1- Recogida de muestras 
 
El trabajo versa sobre la extracción de arsénico de los residuos de minas 
por lo que fue necesario seleccionar una mina para la toma de muestras y diseñar 
correctamente ésta para que el estudio fuera representativo. 
 
4.1.1. Localización del proyecto 
 
Teniendo en cuenta que este trabajo pretende servir de preparación para 
el desarrollo de un método que permita la descontaminación de residuos de 
escombreras de minas de extracción de volframio contaminados con arsénico y 
que su objetivo es hacer una caracterización de los residuos de una mina para 
posteriormente seleccionar determinadas muestras con potencial de remediación 
y verificar dicho potencial y las cantidades de metales pesados bioasimilables 
persistentes en las muestras después de su remediación para averiguar si están 
dentro de los límites máximos admitidos por ley, el primer paso a realizar es la 
selección de la mina que se va a estudiar. 
Por razones de proximidad, la provincia elegida ha sido Salamanca y en un 
estudio hecho en ella, se ha comprobado que las rocas de la región son 
metamórficas de la época precámbrica y paleozoica y que también hay rocas 
magmáticas más jóvenes, en particular granito. En la provincia hay unas 200 
localizaciones de zonas de mineralización. Las menas más explotadas son las de 
cuarzo conteniendo volframio (wolframita y scheelita) y estaño (casiterita). Una 
de esas zonas de mineralización está en Barruecopardo (municipio situado al oeste 
de la provincia de Salamanca, en la comarca de las Arribes) donde hay una mina 
en la que la mena explotada es de volframio que está presente en la forma de 
scheelita-wolframita. En general, el cuarzo mineralizado aparece en el interior del 
granito y en contacto con rocas metamórficas. La arsenopirita acompaña a esta 
mineralización, en especial en las zonas de tungsteno como es el caso de 
Barruecopardo (García-Sánchez y Álvarez-Ayuso, 2003) y por eso, con este tipo 
de minería, es normal la aparición de altos niveles de contaminación ambiental 





El lugar donde se ha desarrollado el trabajo se sitúa en la antigua mina de 
wolframio de Barruecopardo (Figura 4.1). Se trata de un yacimiento de minerales 
de wolframita, mineral mixto entre la ferberita (FeWO4), la hübnerita (MnWO4) 
y scheelita  (CaWO4), del que se obtenía el elemento principal, W, y además se 
explotaba mispiquel o pirita arsenical (FeAsS). De esta última se obtenía, por 
medio de un proceso de tostado y calcinado, arsénico. 
 
 
Figura 4.1 – Aspecto de la balsa de finos de Barruecopardo, la zona más contaminada de la mina 
desactivada. 
 
La explotación comenzó en el año1946 y estuvo en funcionamiento hasta 
1982. La producción al inicio era de 100.000 a 200.000 kg de material puro 
mensualmente, y al cierre, en 1982, entre 300.000 y 400.000 kg mensuales. 
Después del cierre, más que la balsa de finos, la imagen más iconográfica 
de la mina desactivada es la gran laguna artificial de color verdoso debido a los 
sulfatos (Figura 4.2). La zona de la laguna marca el lugar de mayor potencial de 
la mena que se extiende a lo largo de unos 1400 m desde la superficie hasta unos 







Figura 4.2 – Laguna artificial de Barruecopardo. 
 
4.1.2. Toma de muestras 
 
La toma de las muestras se ha hecho en esta mina abandonada de 
Barruecopardo en cuatro zonas (Figura 4.3). El lugar donde se han recogido más 
muestras fue en la balsa de finos que es donde se han depositado las arenas más 
finas y más contaminadas resultantes del proceso de extracción de volframio. 
Estas muestras se han numerado 1, 2, 3, 4 (A y B) y 5 (A y B). La muestra 6 ha 
sido tomada en el punto donde está colocado un residuo concentrado en metales 
pesados, sobre todo arsénico, resultado del procesamiento de miles de toneladas 
de rocas molidas (Figura 4.4). Las muestras 7 y 8 han sido recogidas en 
escombreras más antiguas, datadas de los años 1940 y 1950 (Figura 4.5). Se trata 
de escombreras con residuos mucho menos procesados y por eso, en principio, 
más contaminados. Las muestras 9 (A y B) han sido recogidas en suelos limítrofes 
a la mina donde pasta ganado vacuno. Se pretende que estas muestras nos den 





En los lugares donde se recogieron muestras y existía estratificación, o sea, 
dos estratos de diferente apariencia, se han dividido las muestras en A y B. Ese es 
el caso de las muestras 4, 5 y 9. En el caso de las muestras 4 y 5, se observó en el 
lugar un estrato de color grisáceo verdoso más arcilloso y otro de color marrón 
más limoso. En el caso de la muestra 9, al tratarse de un suelo, se tomaron dos 
horizontes (Figura 4.5): el superficial (A) y a 20 cm (B). 





Figura 4.3 – Localización de la mina de Barruecopardo en la Península Ibérica y de los puntos de 













Tabla  4.1 – Caracterización visual de las muestras recogidas en Barruecopardo. 
 
 
Las muestras, una vez recogidas, fueron secadas al aire durante una semana 
y después disgregadas con un rodillo de madera, tamizadas con una malla de 2 


























Figura 4.5 – Localización de los sitios de recogida de las muestras 7, 8 y 9 en la mina de Barruecopardo 
y sus cercanías. Detalle de los puntos exactos donde se hizo la toma. 
 
Una parte de cada muestra, unos 50 g, fue molida en un molino de bolas de 
cuarzo en porciones de más o menos 10 g durante 2 horas. Después de molidas, 
las partículas más pequeñas de las muestras están en mejores condiciones para el 
ataque químico necesario para hacer algunas de las determinaciones como, por 
ejemplo, metales pesados. 
 
4.2 – Caracterización de los residuos/suelos  
 
La caracterización química de los residuos y suelos contaminados se hizo 
con ensayos de determinación de humedad, pH, capacidad de cambio catiónico 
(CEC), concentración de arsénico y metales pesados totales y asimilables, 
porcentaje de materia orgánica como carbono, porcentaje de azufre y de nitrógeno 
y determinación de la distribución del tamaño de las partículas como arena gruesa, 




métodos descritos en el  capítulo 2, servirá para  determinar las diferencias entre 
las muestras antes y después de los tratamientos y establecer correlaciones.  
 
4.2.1. Muestras simples 
 
Las muestras se han reunido en tres grupos: el grupo de las muestras de la 
balsa de finos (1, 2, 3, 4A, 4B, 5A y 5B), el grupo de las muestras concentradas 
(6,7 y 8) y el grupo de las muestras de suelo (9A y 9B).  
 
4.2.1.1 – Humedad  
 
Los valores de humedad obtenidos para las muestras individuales se 
presentan en la Figura 4.1 y en la Tabla A1 del Anejo A. Según reflejan los 
resultados, el porcentaje de humedad de las distintas muestras tiene valores 
bastante diferentes.  En relación con la procedencia se puede apreciar que las 
muestras más húmedas resultaron ser las tomadas en la balsa de finos a excepción 
de la 5A que tiene un valor más similar al de las muestras de suelo  (9A y 9B). 
Esto parece indicar que en la humedad no solo influye el origen de las muestras 
sino también su composición. En efecto, un análisis de la relación entre la 
humedad y la composición de las muestras ha llevado a la conclusión de que las 
más húmedas son aquellas en las que el componente mayoritario es el limo, 
mientras que las menos húmedas son las que están formadas mayoritariamente 
por arena. 
Con el fin de que los resultados de los distintos análisis y pruebas realizadas 
a lo largo de este trabajo sean comparables, todos los resultados se darán por 







Figura 4.6 – Valores promedio de humedad en las muestras simples. 
 
 
4.2.1.2 – pH 
 
Los resultados de la determinación del pH en agua y en solución 1,0 mol/L 
de KCl (tabla A2 del Anejo A) han mostrado que los valores de las muestras de la 
balsa de finos (1 a 5), son del mismo rango, aunque ligeramente más bajos, que 
los correspondientes a las muestras de suelo (9). Por otra parte las muestras 
concentradas presentan valores de pH bastante más bajos.  
Como cabía esperar, los resultados obtenidos con la solución de KCl son 
más bajos (Figura 4.7), dado que el K+ es capaz de desplazar más H+ que el agua 
por lo que el valor del pH debe ser menor. Se observa también una tendencia muy 
parecida en las dos formas de medición, lo que da más robustez a los resultados. 
Los valores más bajos de pH son los de las muestras 6, 7 y 8 correspondientes, 







Figura 4.7 – Valores promedio de pH obtenidos en 25 mm de agua y en 25 mm de KCl 1mol/L para las 
muestras simples. 
 
En estas muestras la diferencia entre los dos métodos de medición son 
mucho menores que en el resto de las otras muestras, lo que se explica por la 
abundancia de protones procedentes de la disociación del sulfúrico fruto de la 
oxidación de la pirita, lo que provocaría que el desplazamiento de protones por el 
K+ fuera despreciable frente a la anterior causa. Todas las muestras se clasifican 
como ácidas pero para la muestra 6, la acidez es extremadamente alta. 
 
4.2.1.3 – Distribución del tamaño de las partículas 
 
Los cuatro tamaños estudiados, arena gruesa (2000-200 μm),  arena fina 
(200-50 μm), limo (50-2 μm) y arcilla (<2 μm) se distribuyen de diferente manera 
en los grupos de muestras analizados (Figura 4.8). En las muestras de la balsa de 
finos predomina el limo y el segundo tipo de partículas más abundante es la arena 
fina, excepto en las muestras 3 y 4A que es la arcilla (tabla A3 del Anejo A). En 
la muestra del concentrado (6) la arcilla es más abundante y después, en partes 
iguales, el limo y la arena gruesa. En las muestras de la escombrera de la mina 
antigua (7 y 8) el mayor porcentaje es de arena gruesa y también hay mucha 
arcilla. En las muestras de suelo, la fracción más abundante es la arena gruesa, 






Figura 4.8 – Distribución del tamaño de las partículas en las muestras simples. 
 
Las muestras de la balsa de finos, como el nombre indica, son el resultado 
de un proceso industrial de tamización de los residuos del que resulta una gran 
cantidad de partículas de bajo diámetro como el limo. La muestra 6 contiene las 
partículas más pequeñas y más concentradas en metales pesados y, por eso, la 
principal categoría de tamaño es la correspondiente a la arcilla. Las muestras 7 y 
8 tienen mucho material grueso lo que hace que la principal categoría de tamaño 
sea la arena gruesa. En la mina de San Quintín en Puertollano (España) la 
distribución de partículas en las escombreras es de 48,79% ± 30,58% de arena fina 
y arena gruesa juntas, 40,75% ± 23,03% de limo y 12,32% ± 8,69% de arcilla 
(Rodríguez et al., 2009) que son valores equivalentes a los encontrados en las 
escombreras de la balsa de finos de Barruecopardo. En el caso de las muestras de 
suelo se puede hacer una comparación con un suelo urbano contaminado de la 
ciudad sueca de Upsala donde un estudio de la distribución de las partículas por 
tamaño, aunque realizado de manera no exactamente igual a la utilizada en este 
trabajo, revelaba que el porcentaje de arcilla y limo juntos era de 33% y el de arena 
fina y arena gruesa de 68% (Ljung et al., 2006) que son muy similares a los valores 
encontrados en el suelo de las cercanías de la mina de Barruecopardo. 
 
4.2.1.4 – Capacidad de cambio catiónico (CEC) 
 
La observación de los resultados obtenidos en el ensayo de determinación 




variación entre las muestras, aunque la mayoría de los valores estén entre 4,70 y 
10,63 meq/100 g (tabla A4 del Anejo A), independientemente del lugar donde las 
muestras fueron tomadas. Las excepciones son las muestras 3, 4A y 5B con 
valores respectivamente de 16,50, 35,50 y 17,95 meq/100 g. Estas tres muestras 
fueron cogidas en la balsa de finos y son las que mayor porcentaje de arcilla y limo 
presentan en este lugar, fracciones responsables en la adsorción de iones. 
 
Figura 4.9 – Valores promedio de CEC obtenidos en las muestras simples. 
 
Valores análogos a estos han sido determinados en escombreras de otras 
minas como una de hierro en Corea con  15,4 meq/100 g de CEC (Jang et al., 
2007), otra de arsénico en ese mismo país  con 21,3 meq/100 g de CEC (Jang et 
al., 2005) y una mina de plomo y zinc en Puertollano (España) con valores de CEC 
entre 2,60 y 21,04 meq/100 g (Rodríguez et al., 2009). 
 
4.2.1.5 – Cationes de cambio (Na+, K+, Ca2+  y Mg2+) 
 
En el análisis por absorción atómica de los cationes de cambio: alcalino-
térreos, calcio (Ca2+) y magnesio (Mg2+), y  alcalinos, potasio (K+) y sodio (Na+), 
se verifica que la muestra más concentrada en Mg2+ y K+ es la 3, y que también 
es la segunda más concentrada en Ca2+ (tabla A5 del Anejo A). El Ca2+ es el catión, 
en general, más abundante, como corresponde a su mayor carga y menor energía 
de hidratación. Su concentración máxima se ha encontrado en la muestra 8 





muestra 8, las muestras recogidas en la balsa de finos (1-5A) presentan las 
concentraciones de cationes más altas.  
 
Figura 4.10 – Valores promedio de concentraciones de cationes de cambio obtenidos en las muestras 
simples. 
 
El contenido excepcional de calcio de cambio de la muestra 8 solamente 
puede explicarse por la naturaleza heterogénea de dicha muestra. Las 
concentraciones de Na+ en todas las muestras son prácticamente cero, lo que está 
de acuerdo con la mínima presencia de este catión en el complejo de cambio, dada 
su extrema movilidad.  
 
4.2.1.6 – Carbono (C), azufre (S) y nitrógeno (N) 
 
La determinación de estos elementos indica que los porcentajes son, en 
general, inferiores a 0,5% (tabla A6 del Anejo A). La muestra 3 tiene el valor 
máximo de N y los segundos mayores de C y de S. La Figura 4.11 muestra que el 
valor más alto de S está en la muestra 6, como corresponde por tratarse del 
residuo de la arsenopirita,  y el de C en la muestra 9A (horizonte superior del 
suelo). De las muestras tomadas en la balsa de finos la que tiene mayores 






Figura 4.11 –Concentraciones de carbono, azufre y nitrógeno en las muestras simples. 
 
En un estudio del sur de Cerdeña se obtuvieron  valores de S entre 33 y 
11000 mg/kg o sea, entre 0,0033 y 1,1% pero, a excepción del valor mínimo de 
33mg/kg, todos los otros valores son superiores a 3000 mg/kg o sea superiores 
a 0,3% (Trois et al., 2007). Estos valores concuerdan con los obtenidos en el 
presente estudio. 
 
4.2.1.7 – Arsénico y metales pesados (Fe, Cu, Mn, Pb, Zn y W) 
 
Las muestras estudiadas presentan concentraciones variables en los 
diferentes componentes estudiados (tabla A7 del Anejo A). Los elementos con 
valores más altos son el As y el Fe en el grupo de muestras concentradas, en 
particular en la muestra 6 (Figura 4.12), residuo de tratamiento de la arsenopirita. 
Entre ambos metales existe una clara relación de modo que haciendo un ajuste 
por mínimos cuadrados se obtiene una alta correlación entre el As y el Fe tanto 
cuando se incluyen todas las muestras (R=0,9779; p=99,9%) (ver Figura B1 en 
Anejo B) como cuando se incluyen sólo las muestras concentradas (R=0,9991; 






Figura 4.12 –Concentraciones medias de As y Fe en las muestras simples. 
 
En la balsa de finos, la muestra más contaminada con As y Fe es la 4A 
(Figura 4.13). En este caso, si bien cuando las concentraciones de As aumentan, 
las de Fe aumentan también, la correlación obtenida entre ambas es menor 
(R=0,7396; p=90,0%) (ver Figura B4 en Anejo B). 
La afinidad entre estos dos metales es conocida. El aumento de las 
concentraciones de las especies de Fe, en particular hidróxidos, aumenta la 
adsorción del As a las partículas de suelo, en especial cuando el pH tiene valores 
próximos a 4 o un poco superiores (Wang y Mulligan, 2006). 
Las concentraciones de As en las muestras del suelo, próximo a la 
explotación minera, sobrepasan ampliamente, los niveles de intervención de 





Figura 4.13 –Concentraciones de As y Fe; valor medio en la balsa de finos. 
 
Los otros metales tienen concentraciones más bajas que varían entre 9,97 
mg/kg de Cu en la muestra 9A y 293,16 mg/kg de Zn en la muestra 3. Los 
metales Zn, Mn y Cu tienen su concentración máxima en la muestra 3 y el Pb en 
la muestra 7. En el grupo de las muestras de la balsa de finos, todos los metales 
tienen un pico de concentración en la muestra 3 aunque en el caso del Pb no sea 
el máximo en este grupo de muestras. En el caso del grupo de muestras 
concentradas, es en la muestra 7 donde todos los metales tienen su pico máximo. 
En relación al grupo de muestras de suelo, la concentración es superior en el 
horizonte inferior, excepto en el caso del Pb, como se puede ver en la Figura 4.14.  
Estos resultados concuerdan con los dados en la bibliografía. Así, en un 
estudio hecho en las escombreras de una mina de níquel, arsénico y cobalto en el 
sur de Cerdeña, se han encontrado las siguientes concentraciones medias de 
metales pesados: 2150 (466-6100) mg/kg de As, 213 (89-524) mg/kg de Cu, 
14554 (9000-18700) mg/kg de Fe, 751 (68-1900) mg/kg de Mn, 557 (77-994) 






Figura 4.14 –Concentraciones promedio de Cu, Mn, Pb y Zn en las muestras simples. 
 
El volframio, en general, tiene concentraciones altas en las muestras de la 
balsa de finos, como corresponde por el tratamiento de extracción de este metal,  
pero en el grupo de muestras concentradas solo tiene una concentración 
comparablemente alta en la muestra 7. En cuanto a las dos muestras de suelo, la  
concentración de W es muy diferente entre ellas (Figura 4.15). En el horizonte 
superior la concentración es baja (32,97 mg/kg) pero en el inferior es de 399,96 
mg/kg. Estos valores, en general altos, no son anormales, ya que no se puede 
olvidar que la mina de Barruecopardo ha sido una mina de extracción de W. 
 





Las correlaciones entre el As y los otros metales son bajas y con baja 
probabilidad (Tabla 4.2). La excepción es la correlación con el Fe. La mejor 
correlación siguiente con el As es la del Mn, sobre todo cuando la correlación se 
hace con las 12 muestras (ver Figura B2 en Anejo B), lo que está de acuerdo con 
la capacidad de adsorción de los óxidos e hidróxidos de manganeso (Mckencie, 
1981). 
  
Tabla 4.2 – Correlaciones entre la concentración del As y las concentraciones de los otros metales 




4.2.1.8 – Arsénico y metales pesados asimilables 
 
La concentración total de arsénico y metales pesados en el suelo es un valor 
muy útil como índice global de contaminación pero da poca información respecto 
a su movilidad y biodisponibilidad. Sin embargo, la determinación del arsénico y 
los metales pesados extraídos con reactivos químicos más suaves, capaces de 
extraer las fracciones más solubles de éstos, que comúnmente se consideran como 
“potencialmente asimilables”, da valores más acordes con su comportamiento en 
el suelo (McBride, 1995). 
Para conocer la biodisponibilidad del arsénico y cinco metales pesados (Cu, 
Fe, Mn, Pb y Zn), se ha determinado la concentración asimilable de esos metales 
en las muestras, mediante la extracción con EDTA y NH4CH3COO de acuerdo 
con el método indicado en el apartado 3.8. A continuación se presentan y se 
discuten los resultados obtenidos para los seis elementos (tabla A8 del anejo A). 
Para el estudio, el contaminante más importante es el Arsénico (As). Con 
el fin de poder obtener conclusiones sobre las cantidades de arsénico asimilable 
determinadas, se relacionan los resultados obtenidos con otras características de 
las muestras como el pH y la distribución del tamaño de las partículas, y también 
con la cantidad de As extraído  después de un tratamiento químico con HCl y 





Los resultados obtenidos indican que los mayores valores absolutos de As 
asimilable están en las muestras concentradas, en particular en la muestra 6 con 
1.289,63 mg/kg de muestra seca, aunque este valor corresponda apenas al 0,56% 
del total de As en la muestra (Figura 4.16). Los valores mínimos de As asimilable 
están en las dos muestras de suelo. En la muestra 9B no se ha detectado As 
asimilable y en la muestra 9A el valor absoluto de 5,37 mg/kg representa 3,26% 
del As total en la muestra. En las muestras de la balsa de finos los valores 
absolutos varían entre 13,60 mg/kg (4A) y 34,97 mg/kg (4B) que representan 
respectivamente 3,17% y 1,00%. Analizando la tendencia de los valores del As 
asimilable relativo y absoluto (Figura 4.16 y Tabla 4.3), se observa que la 
correlación no es significativa. Se  pone de manifiesto que, en las muestras 
concentradas, el As asimilable relativo es menor, debido al alto contenido en As 
de estas muestras, resultando menos eficiente la extracción en la determinación 
del As asimilable. 
 
Figura 4.16 – Valores relativos y absolutos del As asimilable en las muestras simples. 
 
Cuando se comparan los valores relativos de As asimilable y el pH (Figura 
4.17), se observa que no hay correlación en las muestras de la balsa de finos 
(R=0,0550; n.s.); en cuanto a las muestras concentradas, la correlación es 
(R=98,97; p=90%) (ver Figura B6 en Anejo B), resultando, por tanto, con una 
probabilidad baja. La tendencia en las muestras concentradas es representada por 
una relación inversa, o sea, con el aumento del pH de la muestra se aprecia una 





Figura 4.17 – Valores relativos del As asimilable y del pH para las muestras simples. 
 
Cuando se analizan las correlaciones entre el As asimilable y los diferentes 
tamaños de las partículas de las muestras (Tabla 4.3), se puede decir que hay 
buenas correlaciones sobre todo cuando el análisis incide, en particular, en los 
grupos de muestras de la balsa de finos y de muestras concentradas. Cuando 
colocamos todas las muestras en un único grupo, las correlaciones no son buenas.  
a) Arena gruesa – la mejor correlación con el As relativo está en las muestras 
de la balsa de finos (R=0,9519; p=99,9%) (ver Figura B9 en Anejo B); sin 
embargo, no hay  correlación en las muestras concentradas (R=0,9473; 
n.s.). Las tendencias parecen indicar que en las muestras de la balsa de 
finos, cuando el porcentaje de arena gruesa aumenta, el porcentaje de 
asimilables también aumenta y que, en el caso de las muestras 
concentradas, la tendencia es inversa, es decir, el porcentaje de As 
asimilable aumenta con la disminución del porcentaje de arena gruesa. En 
el conjunto de todas las muestras, no hay correlación (R=0,4217; n.s.). 
b) Arena fina – las correlaciones entre las partículas del grupo de tamaño 
correspondiente a la arena fina y el porcentaje de As asimilable (Figura 
4.18) son buenas para todas las muestras juntas (R=0,8154; p=99%), para 
las muestras de la balsa de finos (R=0,9262; p=99%) y para las muestras 
concentradas (R=0,9881; p=90%)(ver Figuras B7, B10 y B13 en Anejo B). 





c) Limo – las correlaciones entre el porcentaje de limo en las muestras y el 
porcentaje de As asimilable son bajas. La mejor correlación es la 
encontrada en el grupo de muestras de la balsa de finos (R=0,9223; 
p=99%). En cuanto a las tendencias, tanto en el caso de las muestras de la 
balsa de finos como en el caso de las muestras concentradas, las relaciones 
son inversas (ver Figura B11 en anejo B). 
d) Arcilla – en el caso de las correlaciones de las partículas más pequeñas, o 
sea, el tamaño correspondiente a la arcilla, las correlaciones son bajas con 
la excepción del grupo de muestras concentradas (R=0,9999; p=99%) en 
que la correlación es alta así como la probabilidad y la tendencia es inversa 
(ver Figuras B8, B12 y B14 en Anejo B). El análisis de las tendencias 
muestra que, en el grupo de muestras de la balsa de finos, la relación es 
nítidamente inversa y que en el grupo de muestras concentradas es directa. 
 
Figura 4.18 – Valores relativos del As asimilable y de la clase de tamaño correspondiente a las partículas 







Tabla 4.3 – Correlaciones del As asimilable para las variables en estudio en dos grupos de muestras y 
para todas las muestras juntas (valores obtenidos en el ajuste de las gráficas B6-B14 del anejo B). 
 
 
Las distintas correlaciones obtenidas en función de las características del 
suelo parecen indicar que los valores de As asimilable determinados dependen de 
la mayor o menor facilidad de extracción en las fracciones del suelo. 
Con el fin de comprobar esto se han comparado los valores obtenidos en 
este trabajo con los obtenidos por otros investigadores. En una extracción sin 
NH4CH3COO, sólo con EDTA, hecha en suelos de un antiguo polígono industrial 
de producción de fertilizantes en China, se han obtenido extracciones de As de 7% 
a 2% para valores de pH de 2 y 4 respectivamente (Zou et al., 2009). Aunque estos 
son los valores de pH de las muestras del presente estudio, excepto la muestra 6, 
los resultados obtenidos para el As asimilable son diferentes. Esta diferencia 
puede deberse a las distintas condiciones de análisis utilizadas en el trabajo de 
Zou et al. y en el nuestro. El trabajo hecho en China no se hizo para la 
determinación de asimilables sino únicamente para determinación de  los valores 
extraídos con EDTA, la duración de la extracción fue de 24 horas y la 
concentración de la solución de EDTA de 0,01 mol/L. Además la concentración 
original de As en los suelos era de 70,4 mg/kg. 
La influencia de las condiciones de análisis en los resultados se puede 
apreciar analizando el estudio realizado por Moutsatsou et al. (2006), en el que se 
hizo una extracción con EDTA 0,1 mol/L durante una hora de un suelo 
contaminado con 8.000 mg/kg de As y el resultado de la extracción resultó ser 
muy superior: del 14%. 
Si se compara en las muestras el porcentaje de As asimilable con el 
porcentaje de As extraído  después de un tratamiento con HCl y NaOH en tres 
etapas como el descrito en un apartado posterior de esta tesis, se aprecia que la 
extracción de asimilable es muy inferior a la denominada química (Figura 4.19) 














En relación con los restantes metales pesados se hará un análisis de 
resultados menos intensivo. 
Las correlaciones entre los valores obtenidos de Cu asimilable relativo y 
absoluto, representadas en la Figura 4.20, son razonablemente buenas y directas 
(R=0,9011, p=99,9%) (ver Figuras B18 y B23 en Anejo B) como se puede ver en 
la tabla 4.5 y, por eso, no estaremos cometiendo un gran error si consideramos 
que es igual hablar de asimilables porcentuales o absolutos. No se ha encontrado 





Figura 4.20 – Valores relativos y absolutos del Cu asimilable en las muestras simples. 
 
Las correlaciones entre el Cu asimilable y el pH son muy bajas lo que nos 
lleva a pensar que el porcentaje de Cu asimilable es independiente del valor del 
pH. 
En cuanto a las correlaciones con los cuatro grupos de tamaño de las 
partículas de las muestras (Tabla 4.4), la mejor es con la arcilla (ver Figura B22 
en anejo B) en las muestras de la balsa de finos (R= 0,9377; p=99%), Figura 4.21. 
Las tendencias muestran relaciones directas en los casos de la arena gruesa y de 
la arena fina e inversas en los casos del limo y de la arcilla (ver Figuras B15 a B22 
en Anejo B). Para las muestras concentradas no se observó ningún tipo de 
correlación con significado estadístico por lo que no aparecen en la Tabla 4.5. 
En el caso del estudio de Zou et al. (2009) en China, en las condiciones antes 
expuestas, se han obtenido extracciones de Cu de un 55% para valores de pH entre 
2 y 4 siendo a concentración inicial de Cu en las muestras del estudio chino de 
325 mg/kg. Nuevamente, el resultado de este estudio difiere notablemente del 
obtenido en el nuestro. Sin embargo, en el estudio de Moutsatsou et al. (2006) se 
ha extraído 14% de Cu a partir de una concentración de 4.000 mg/kg, valor muy 
inferior al de nuestro trabajo. La diferencia con los resultados obtenidos puede 







Figura 4.21 – Valores relativos del Cu asimilable y para la fracción de arcilla en las muestras simples. 
 
 
Tabla 4.4 – Correlaciones del Cu asimilable para las variables en estudio en las muestras de la balsa de 




El análisis de los resultados en relación al Fe muestra que, en este caso,  
hay una buena correlación entre los valores absolutos y relativos del Fe asimilable 
(Figura 4.22) siendo la mejor correlación la correspondiente a los valores de la 
balsa de finos (R=0,7614; p=95%) (ver Figura B24 en Anejo B); estas 
correlaciones no son altas pero son estadísticamente significativas. Por ello, 
aunque para realizar las comparaciones se va a utilizar el Fe asimilable relativo 
por hacer todos los estudios de manera análoga, hay que tener en cuenta que los 




En relación con el pH, hay correlación entre los valores del mismo y el Fe 
asimilable. La única correlación está en las muestras de la balsa de finos 
(R=0,8142; p=95 %) (ver Figura B25 en Anejo B) como se comprueba por los 
valores de la tabla 4.6.  
 
 
Figura 4.22 – Valores relativos y absolutos del Fe asimilable en las muestras simples. 
 
En cuanto a las correlaciones con el tamaño de las partículas (Tabla 4.5), 
se observa que las correlaciones son bajas, siendo la mejor la que ocurre entre el 
grupo de muestras concentradas y el limo (R=0,7793; p=95 %) (ver Figura B26 
en Anejo B). La tendencia con el limo es inversa. 
En el estudio de Moutsatsou et al. (2006) se ha extraído un 14% de Fe a 
partir de una concentración de 223.000 mg/kg. Este valor, muy superior al 
obtenido en este trabajo, parece deberse al tipo de muestra analizada: en el caso 
de Moutsatsou et al., un suelo contaminado y, en nuestro estudio, residuos de 
escombrera. De hecho, las mayores extracciones en las muestras aquí analizadas, 
corresponden a las del suelo. Otro factor a tener en cuenta para justificar la 
diferencia de los resultados es que Moutsatsou et al. han utilizado una 
concentración de extractante diez veces superior a la empleada por nosotros lo 







Tabla 4.5 – Correlaciones del Fe asimilable para las variables en estudio en dos grupos de muestras y 
para todas las muestras juntas (valores obtenidos en el ajuste de las gráficas B24-B26 del anejo B). 
 
 
Los datos relativos al Mn (Figura 4.23) muestran una buena correlación 
entre los valores absolutos y relativos; la mejor correlación ocurre para las 
muestras de la balsa de finos (R=0,9665; p=99,9%) (ver Figura B29 en Anejo B). 
La correlación general, con todas las muestras es peor (R=0,7878; p=99%) (ver 
Figura B27 en Anejo B). No se han obtenido valores de Mn asimilable en el grupo 
de muestras concentradas. 
 
Figura 4.23 – Valores relativos y absolutos del Mn asimilable en las muestras simples. 
 
Los datos no muestran correlación significativa entre el valor del Mn 
asimilable y los valores de pH en la balsa de fino (Tabla 4.6) pero existe para el 
total de las muestras (R=0,6028; p=90%) (ver Figura B28 en Anejo B). 
Las correlaciones entre los grupos de muestras y los tamaños de partículas 
tampoco resultan significativas (Tabla 4.6). 
En el estudio de Moutsatsou et al (2006) se ha extraído 42% de Mn a partir 




superior al obtenido en este trabajo y la justificación es, lógicamente, la misma 
que se indicó en el caso del Fe. 
 
Tabla 4.6 – Correlaciones del Mn asimilable para las variables en estudio en dos grupos de muestras y 
para todas las muestras juntas (valores obtenidos en el ajuste de las gráficas B27-B29 del anejo B). 
 
 
Las correlaciones del Pb relativo y absoluto (Figura 4.24) son bajas como 
se ve en los datos de la Tabla 4.7, siendo la mejor la referente al conjunto de todas 
las muestras (R=0,7110; p=99%) (ver Figura B32 en anejo B). Al igual que en el 
caso del Fe, con fines comparativos, la discusión de los resultados se hará 
utilizando el Pb asimilable relativo aunque los resultados no tendrán la misma 
fiabilidad que para otros metales. 
 
Figura 4.24 – Valores relativos y absolutos del Pb asimilable en las muestras simples. 
 
La correlación entre el Pb asimilable y el pH es baja, siendo el valor más 





Figura B33 en Anejo B). Se puede decir que el porcentaje de Pb asimilable es 
independiente del pH. 
Las correlaciones con los tamaños de las partículas de las muestras son 
bajas (tabla 4.7)  pero la mejor, se establece para el limo con el grupo de todas las 
muestras (R=0,7033; p=95%) (ver Figuras B30 y B31 en Anejo B). Las tendencias 
no son fáciles de discernir pero parece haber una relación directa entre el 
porcentaje de Pb y el grupo de las muestras de la balsa de finos para el limo y la 
arcilla, aunque no es significativa. 
En el caso del estudio de Zou et al. (2009) en China, en las condiciones antes 
expuestas, se han obtenido extracciones de Pb de unos 30% entre valores de pH 
de 2 y 4. La concentración original de Pb era de 254,4 mg/kg. En el estudio de 
Moutsatsou et al. (2006) se ha extraído 44% de Pb a partir de una concentración 
de 64.000 mg/kg. Las diferencias encontradas entre estos resultados y los de este 
trabajo pueden deberse a los distintos tipos de muestra y a las diferentes 
condiciones de extracción. 
 
Tabla 4.7 – Correlaciones del Pb asimilable para las variables en estudio en dos grupos de muestras y 
para todas las muestras juntas (valores obtenidos en el ajuste de las gráficas B30-B33 del anejo B). 
 
 
Los datos del Zn muestran una buena correlación (Tabla 4.8) entre los 
valores relativos y absolutos, correspondiendo la mejor correlación encontrada al 
conjunto de todas las muestras (R=0,9131; p=99,9%) (ver Figuras B36 y B37 en 
Anejo B). La tendencia muestra una relación directa entre los valores relativos y 
absolutos. 
No se ha detectado Zn asimilable para los grupos de muestras concentradas 
y de suelo (Figura 4.25). La muestra 5B del grupo de muestras de la balsa de finos 





Figura 4.25 – Valores relativos y absolutos del Zn asimilable en las muestras simples. 
 
La correlación entre los valores relativos del Zn asimilable y el pH no es 
significativa (Tabla 4.8). Estos valores muestran que no hay dependencia entre el 
Zn relativo asimilable y el pH. Las correlaciones con los grupos de tamaño de las 
partículas solo tienen significado en el caso de la arena gruesa y del limo (ver 
Figura B34 y B35 en Anejo B) en el grupo de todas las muestras. 
Las correlaciones entre el Zn asimilable y los tamaños de las partículas de 
las muestras son bajas (Tabla 4.8). La mejor correlación es la que ocurre para el 
conjunto de todas las muestras y la arena gruesa (R=0,7137; p=99%). Las 
tendencias parecen indicar relaciones directa para las muestras de la balsa de finos 
para todas las clases de tamaño excepto para la arena fina en que la relación es 
inversa. 
En el caso del estudio de Zou et al. (2009) en China, en las condiciones antes 
expuestas, se han obtenido extracciones de Zn de 25% a 20% entre valores de pH 
de 2 y 4 respectivamente. La concentración original de Zn en el estudio Chino era 
de 258,6 mg/kg. En el estudio de Moutsatsou et al (2006) se ha extraído 38% de 
Zn a partir de una concentración de 56.000 mg/kg. Nuevamente las diferencias 
con los resultados obtenidos en nuestro trabajo, aunque menores que para los 








Tabla 4.8 – Correlaciones del Zn asimilable para las variables en estudio en dos grupos de muestras y 
para todas las muestras juntas (valores obtenidos en el ajuste de las gráficas B34-B37 del anejo B). 
 
 
En un estudio hecho con suelos arenosos tomados en una cuenca al norte 
de París contaminada con metales pesados, los resultados han demostrado que, en 
este caso, las concentraciones de los metales pesados Pb, Zn y Cu aumentan con 
la disminución del tamaño de las partículas de suelo (Querea et al., 2009) lo que 
concuerda con los resultados obtenidos. 
 
4.2.2. Muestras compuestas 
 
 Las pruebas llevadas a cabo en varios lugares de la antigua mina de 
Barruecopardo y también en una tierra de pastoreo vecina, sirven para dar una 
idea de los niveles de contaminación en el perímetro de la mina. Aunque las 
muestras 6, 7 y 8 se hayan recogido en puntos de muestreo de mayor 
concentración de As, los depósitos de material donde se han recogido son 
pequeños y no son representativos de los residuos existentes en la mina y de su 
nivel de contaminación. La balsa de finos encierra el verdadero interés del trabajo 
por su gran tamaño y por la dificultad en la descontaminación de residuos de tan 
baja granulometría, por lo que se ha decidido continuar el estudio con una muestra 
compuesta por una mezcla de siete partes iguales cogidas en los siete puntos de 
muestreo de la balsa de finos.    
Para el estudio de optimización del proceso y de las variables de extracción 
electroquímica se usó una muestra obtenida a partir de una mezcla de todas las 
muestras de la balsa de finos. Esa mezcla se obtiene a partir de igual masa de las 
muestras 1, 2, 3, 4A, 4B, 5A y 5B que se mezclan por rotación en una pequeña 
hormigonera durante 1 hora. Esta muestra se ha etiquetado como “Compuesta I”. 
Para el estudio de modelización, se ha cogido un nuevo conjunto de 
muestras de la balsa de finos en los mismos lugares y se mezclaron de la misma  




optimización de la extracción. Esta muestra se ha etiquetado como “Compuesta 
II”. 
 En el análisis de caracterización se pueden observar ligeras diferencias 
entre las muestras como consecuencia de que, si bien se  han tomada en los mismos 
puntos geográficos, la toma ha sido realizada en diferentes tiempos. 
 
4.2.2.1 – Humedad  
 
Una vez mezcladas y homogeneizadas las porciones de las muestras de la 
balsa de finos para obtención de las muestras compuestas I y II, se obtiene un 
porcentaje de humedad en torno al 1.5 % (tabla A9 del Anejo A). La comparación 
entre la humedad media de las muestras de la balsa de finos y las muestras 
compuestas I y II puede apreciarse en la figura 4.26 en la que se observa un valor 
más elevado para la media de las muestras de la balsa de finos.  
La obtención de estos valores más bajos para las muestras I y II del que 
correspondería por el mezclado de las muestras simples, sólo podría deberse a dos 
causas: un error en la medida de humedad en las muestras compuestas o el secado 
de las muestras simples. El primer motivo se descarta porque los valores se han 
obtenido tras cinco repeticiones del ensayo con una desviación baja, de lo que se 
deduce que se ha producido una disminución en la humedad de las muestras 
simples antes de componerlas. 
No obstante, esta diferencia carece de importancia dado que, con fines 
comparativos, todos los resultados se dan por unidad de masa seca. 
 
Figura 4.26 – Comparación entre humedad media de las muestras de la balsa de finos y humedad en las 






4.2.2.2 – pH  
 
Es importante conocer el valor del pH también en las muestras compuestas 
porque es una variable importante en la movilización de metales (Wang y 
Mulligan, 2009; Tabelin et al., 2012). Los valores de pH obtenidos en las dos 
muestras compuestas (tabla A10 del Anejo A) no son particularmente diferentes 
de los valores obtenidos para cada una de las muestras originales de la balsa de 
finos (muestras de 1 a 5B en Figura 4.6). La comparación de los valores de pH 
obtenidos en las muestras compuestas con el valor medio obtenido para las 
muestras inicialmente cogidas en la balsa de finos demuestra esto (Figura 4.27). 
 
 
Figura 4.27 – Comparación entre pH medio de las muestras de la balsa de finos y pH en las muestras 
compuestas I y II. 
 
4.2.2.3 – Distribución de tamaño  
 
En el caso de las dos muestras compuestas los resultados del análisis 
mecánico (tabla A11 del Anejo A) muestran pequeñas diferencias entre los 
porcentajes de las cuatro fracciones (Figura 4.28) consecuencia, como ya se ha 
indicado, de que las muestras han sido tomadas en el mismo lugar pero con varios 
meses de diferencia. Estas diferencias podrán justificar algunas pequeñas 
diferencias en las concentraciones de As, Fe y de Mn en las muestras dado que las 
fracciones de menor granulometría típicamente contienen concentraciones más 





Figura 4.28 – Comparación entre la distribución de tamaño media de las muestras de la balsa de finos y 
la distribución de tamaño en las muestras compuestas I y II. 
 
4.2.2.4 – As y metales pesados 
 
Para el caso de las muestras compuestas sólo se analizaron As, Fe y Mn 
que son los elementos a los que se les va a realizar un seguimiento durante todo 
el trabajo (tabla A12 del Anejo A). 
Al comparar los resultados obtenidos con los valores medios de las 
muestras de la balsa de finos (Figuras 4.29-4.31), se puede observar que existen 
algunas discrepancias. 
Si bien en el caso del Fe, los resultados de las muestras I y II son totalmente 
concordantes entre sí y con los valores medios, en el caso del As, la muestra II 
presenta un valor ligeramente superior a los otros dos y, en el caso del Mn, ambas 
muestras I y II tienen valores ligeramente inferiores a los de los valores medios 
de las muestras de la balsa de finos y también presentan una cierta variación entre 
ellos. 
El motivo de esta diferencia podía deberse a que las muestras I y II fueran 
significativamente diferentes o a una modificación en el calibrado del equipo 





la muestra I. Por ello se optó por realizar nuevos análisis obteniendo diferencias 
en los resultados de la muestra I respecto a los realizados con anterioridad lo que 
indicaba que, efectivamente, existía una modificación en el calibrado del aparato. 
Con el fin comprobar si esa diferencia era significativa y los resultados obtenidos 
en distintas épocas eran comparables o no, así como de determinar si las muestras 
I y II eran diferentes o no, se llevó a cabo un estudio estadístico que se detalla 
posteriormente. 
 
Figura 4.29 – Concentración de As en las muestras de la balsa de finos, su valor medio y su valor en las 
muestras mezcladas compuestas I y II. 
 
Figura 4.30 – Concentración de Fe en las muestras de la balsa de finos, su valor medio y su valor en las 





















Figura 4.31 – Concentración de Mn en las muestras de la balsa de finos, su valor medio y su valor en las 
muestras mezcladas compuestas I y II. 
 
 
4.2.2.5 – As y metales asimilables 
 
En el caso de los asimilables, los resultados obtenidos (tabla A13 del Anejo 
A) mostraron menores discrepancias entre las muestras I y II pero mayores 
discrepancias entre éstas y el valor medio de las muestras de la balsa de finos 
(Figuras 4.32-4.34). 
Este resultado tiene su fundamento en el estudio de asimilables en las 
muestras simples (apartado 4.2.1.8) en el que, como se vio, los resultados de As y 
metales asimilables eran función no sólo de las muestras sino también del método 
de extracción utilizado para su determinación. Esto llevó a modificar el método 
de determinación de asimilables con el fin de obtener una determinación más real 
de esos elementos, lo que se ha traducido en la consecución de una mayor cantidad 
de asimilables para las muestras compuestas que es para las que se utilizó el 
método modificado. 
Con el fin de determinar la fiabilidad del método y la diferencia entre las 
muestras compuestas, también se realizó un estudio estadístico a los asimilables 


















Figura 4.32 – Concentración de As asimilable en las muestras de la balsa de finos, su valor medio y su 




Figura 4.33 – Concentración de Fe asimilable en las muestras de la balsa de finos, su valor medio y su 

























Figura 4.34 – Concentración de Mn asimilable en las muestras de la balsa de finos, su valor medio y su 
valor en las muestras mezcladas compuestas I y II. 
 
4.2.2.6 – Análisis estadístico de los resultados 
 
Con el fin de comprobar la posible existencia de diferencias entre las 
muestras compuestas I y II se llevó a cabo un análisis de varianza (ANOVA) 
basado en la comparación de las medias comparando las varianzas tal y como se 
indicó en el apartado 3.9.1. 
Para ello se realizó una batería de análisis y se comparó con los obtenidos 
con anterioridad. El estudio se hizo para As, Fe y Mn que son los elementos sobre 
los que versa el trabajo y para la fracción arcilla del suelo ya que, según la 
bibliografía, los metales pesados se concentran en la fracción de menor tamaño 
(Förstner y Salomons, 1980; Förstner y Wittmann, 1981,; Sakai et al., 1986) 
Los resultados se compararon mediante análisis estadístico con el 
programa informático SPSS 11.5 para Windows, SPSS® Inc. 1992.  
El primer estudio consistió en un análisis comparativo de las dos muestras 
compuestas I y II (tabla 4.9). Los resultados obtenidos indicaron que las dos 
muestras son significativamente iguales en arcilla, en Fe y Mn totales y en As 



















Tabla 4.9 – Tabla Anova para la comparación de las muestras compuestas I y II 
Componente F Sig. 
Arcilla 0,458 0,524 
As 41,583 0,000 
Fe 2,315 0,152 
Mn 1,098 0,314 
As asimilable 2,100 0,178 
Fe asimilable 60,741 0,000 
Mn asimilable 38,068 0,000 
 
 
Eso parecería indicar que las muestras son distintas pero, al hacer el mismo 
estudio dentro de una misma muestra, se ha encontrado lo siguiente: 
 
- Muestra I: En los dos bloques de análisis llevados a cabo para esta muestra 
(tabla 4.10), las fracciones granulométricas son significativamente iguales 
pero, de los metales, sólo son significativamente iguales el As total y el 
asimilable, el resto de los metales son significativamente diferentes. 
 
Tabla 4.10 – Tabla Anova para la comparación de los análisis realizados a la muestra compuesta I 
Componente F Sig. 
Arcilla 1,135 0,398 
As 0,004 0,949 
Fe 14,240 0,009 
Mn 21,518 0,004 
As asimilable 0,242 0,640 
Fe asimilable 10,009 0,019 






- Muestra II: En los dos bloques de análisis llevados a cabo para esta 
muestra (tabla 4.11), también las fracciones granulométricas son 
significativamente iguales pero, respecto a los metales, sólo son 
significativamente iguales el As y el Mn totales y el Fe y el Mn asimilados, 
el resto de los metales son significativamente diferentes. 
 
 
Tabla 4.11 – Tabla Anova para la comparación de los análisis realizados a la muestra compuesta II 
Componente F Sig. 
Arcilla 0,666 0,500 
As 0,699 0,435 
Fe 15,448 0,008 
Mn 0,000 0,995 
As asimilable 118,948 0,000 
Fe asimilable 0,197 0,676 
Mn asimilable 2,723 0,160 
 
 
Según esto existen diferencias notables no ya entre las muestras sino 
también entre los análisis de una misma muestra lo que nos llevó a buscar 
referencias sobre la fiabilidad del método de análisis utilizado encontrando que 
la seguridad del método ICP en análisis de sedimentos (que es un proceso análogo 
al nuestro ya que incluye una digestión previa con ácidos), en el mejor de los 
casos, es del ±10 % para la mayoría de los metales (Miko et al. 2003). Por ello, 
las diferencias entre las muestras no son tan notables como parece y entran 
dentro del error del método, lo que ha permitido considerar las muestras I y II 
como análogas. 
 
4.3 – Estudios previos 
 
Con fin de comprobar la viabilidad del método de remediación de los 
residuos de mina propuesto en este trabajo, se hicieron unos estudios previos a la 






4.3.1. Extracción química por lavado secuencial 
 
Con el fin de determinar la respuestas de los residuos a los procesos clásicos 
de extracción química de arsénico, las muestras simples fueron sometidas a una 
secuencia de extracción con ácidos y álcalis ya utilizada por otros investigadores 
en un estudio anterior (Jang et al., 2007).   
En este lavado se han utilizado soluciones ácidas de HCl de concentración 
0,2 M y 1,0 M y una solución alcalina de NaOH 1,0 M. De acuerdo con el citado 
estudio la mejor secuencia de extracción empieza con el HCl 0,2 M, después el 
HCl 1,0M y finalmente el NaOH 1,0 M. La razón sólido/líquido de la extracción 
es de 1/5 más concretamente 30,0 g de muestra y 150 ml de solución. La muestra 
y la solución son colocadas en un frasco de plástico que se fija a un aparato de 
agitación por volteo durante 18 horas (Figura 4.35). Después de cada extracción 
química se centrifuga la suspensión durante 15 minutos a 2500 rpm. El 
sobrenadante se recoge para análisis ICP-OES de metales pesados y el precipitado 




Figura 4.35 – Aparato de agitación. 
 
El lavado químico con ácidos y bases fuertes se hizo en tres extracciones 




en una concentración de 0,2 mol/l. En esta extracción los porcentajes de 
extracción más altos han tenido lugar en las muestras de la balsa de finos (Figura 
4.36), en particular en la muestra 4B (73,75%). La muestra de este grupo con 
menor porcentaje de extracción ha sido la 3 (27,52%). En la muestra 6, aunque la 
cantidad de As extraída ha sido la mayor, en términos relativos la extracción ha 
sido muy baja (0,42%). En las muestras de la escombrera antigua (7 y 8) la 
cantidad extraída fue la más baja entre los residuos contaminados y el porcentaje 
de extracción también el más bajo pero entre todas las muestras. En el caso de las 
muestras de suelo (9A y 9B) las cantidades extraídas han sido muy bajas pero las 
concentraciones iniciales también eran más bajas que en las muestras 
contaminadas. En la muestra 9A la extracción fue 6 veces mayor que en la muestra 
9B lo que no puede ser explicado por el gran coeficiente de variación de la muestra 
9B. La única diferencia entre estas dos últimas muestras es el porcentaje de 
carbono (C) que es 2,4 veces mayor en la muestra 9A. La muestra 9A es el 
horizonte superficial del suelo y de todas las muestras es la que tiene mayor 
cantidad carbono. 
 
Figura 4.36 – Valores absolutos y relativos de extracción química de As en la 1ª extracción con HCl 0,2 
mol/l. 
 
En la segunda extracción los perfiles de extracción relativa son muy 
similares a los obtenidos en la primera extracción (Figura 4.37). Esta extracción 
se hizo con HCl 1,0 mol/l. El porcentaje de extracción se refiere a la 
concentración remanente en las muestras después de la primera extracción. En 
las muestras de la balsa de finos el máximo porcentual está en la muestra 4B y el 
mínimo en la muestra 3. Los porcentajes de extracción son mínimos para las 





absolutas sean muy altas. En relación a las muestras de suelos las tendencias se 
repiten: en términos absolutos muy bajas y en términos relativos muy baja la 9B 
y de 33, 46% en la muestra 9A.  
En un trabajo, hecho en un parque industrial a 50 Km al norte de Atenas 
muy contaminado con metales pesados, se hicieron extracciones con HCl a los 
suelos contaminados con 8000 mg/kg de As, 223000 mg/kg de Fe, 56000 mg/kg 
de Zn, 64000 mg/kg de Pb y 6000 mg/kg de Mn. En el caso particular del As la 
primera extracción con HCl 1,0 mol/L se obtuvo un porcentaje de extracción de 
92% (Moutsatsou et al, 2006). Esta extracción es muy superior a las extracciones 
obtenidas en el presente trabajo para las muestras de suelo, pero las 
contaminaciones de los suelos en los dos casos son muy diferentes. Si hacemos la 
comparación con la muestra de la balsa de finos, aunque la distribución de los 
tamaños de partículas de suelo y de la balsa de finos sea algo diferente sí que se 
obtienen valores más próximos. De hecho, en las muestras de la balsa de finos la 
extracción varía entre 27,52 % y 73,75 % con HCl 0,1 mol/l y entre 23,92 % y 
97,54% con HCl 1 mol/l, que son valores más próximos a los obtenidos en dicho 
estudio. 
 
Figura 4.37 – Valores absolutos y relativos de extracción química de As en la 2ª extracción con HCl 1,0 
mol/L. 
 
En la tercera y última extracción se ha utilizado como solución química de 
extracción NaOH con una concentración de 1,0 mol/l (Figura 4.38). El porcentaje 
de extracción se refiere a las concentraciones remanentes después de la segunda 
extracción. Entre las muestras de la balsa de finos, el valor mínimo relativo se ha 
extraído en la muestra 4A (31,15%) sólo un poco menor al de la muestra 3 




extracciones anteriores aunque con valores relativos un poco más altos. En el caso 
de la muestra 4B los resultados de la tercera extracción no resultaron coherentes 
al ser demasiado altos en comparación con la cantidad de As presente en la 
muestra; desafortunadamente, al no tener más cantidad de muestra, el análisis no 
ha podido ser repetido. De la muestra 6 se han extraído 145.207,38 mg/kg de As 
siendo la extracción parcial en esta etapa de 64,01% lo que es casi igual al total de 
extracción porque las etapas anteriores tienen un peso poco importante. Los 
valores de extracción absoluta en las muestras de la escombrera antigua son altos 
y hacen subir la extracción relativa a valores un poco superiores a 100%. Las 
extracciones absolutas en las muestras de suelo son bajas pero la extracción en la 
muestra 9A sigue la tendencia de las extracciones anteriores y, por tanto, es 
superior a la de la muestra 9B. En este grupo la extracción relativa también rebasa 
el 100% en la muestra 9A y se queda por el 25,68% en la 9B donde la extracción 
sigue siendo la menos efectiva. Los resultados obtenidos para las muestras 7, 8 y 
9A, ligeramente superiores al 100%. 
En el estudio de Jang et al. (2005) se ha extraído As con una solución de 
NaOH 0,1 mol/l. La concentración original en las muestras de escombrera del 
estudio era de 24.200 mg/kg y después de 24 horas de agitación se obtuvo una 
extracción cercana de los 20.000 mg/kg, o sea, un 82,6% de extracción. 
 
 
Figura 4.38 – Valores absolutos y relativos de extracción química de As en la 3ª extracción con NaOH 
0,2 mol/l. 
 
Observando el resultado de la secuencia de extracciones (Figura 4.39), se 
verifica que algunos de los porcentajes superan el 100%; esto parece ser indicativo 





se hayan determinado con suficiente rigor, debido a la dificultad analítica antes 
comentada como consecuencia de la diferencia de magnitudes.  
 
 
Figura 4.39 – Extracción acumulativa de las tres etapas en relación a las concentraciones iniciales de As 
(excepto la muestra 4B cuyo total es apenas hasta la 2ª extracción). 
 
En las muestras más concentradas (6, 7 y 8), la extracción absoluta ha 
aumentado siempre. Por ejemplo, en la muestra 6 se han extraído 980,15 mg/kg 
(1ª extracción), 3.416,72 mg/kg (2ª extracción) y 145.207,38 mg/kg (3ª 
extracción). En las muestras de suelo, la extracción también ha aumentado 
siempre pero con valores muy bajos sobre todo en la muestra 9B (Figura 4.40). 
Este comportamiento podrá explicarse por la mayor dificultad de extracción en 
las dos primeras etapas. En el caso de las muestras de suelo parece existir alguna 
característica física o química que impide la desorción del As, posiblemente el 
mayor contenido en materia orgánica de la muestra 9A, horizonte superficial. Es 
también el caso de las muestras más concentradas en las que la concentración 
inicial es tan grande que lo más probable es que la razón entre la fase liquida y 
sólida no sea suficientemente grande y no sea posible extraer más As con el 
volumen de solución de extracción usado o bien que en las muestras más 
concentradas, al tener mayor contenido en arcilla, el As esté retenido con mayor 
fuerza, la cual se debilita cuando avanza la extracción secuencial. 
Las muestras de la balsa de finos, de menor contenido en arcilla, revelan 
una tendencia contraria con extracciones absolutas cada vez menores de la 





Figura 4.40 – Valores absolutos en las 3 extracciones de As, excepto para la muestra 4B. Las 2ª y 3ª 
extracciones de las muestras 6, 7 y 8 están truncadas para mejorar la sensibilidad de la escala. 
 
El porcentaje de extracción, en general, aumenta de la primera hacia la 
tercera extracción; las excepciones son las muestras 2 y 4A en las que esta 
tendencia se invierte (Figura 4.41). En la mayoría de los casos la diferencia de 
porcentaje de extracción entre las tres etapas es pequeña, fundamentalmente 
entre las dos etapas primeras. Se verifica que, en la mayoría de los casos, la tercera 
extracción, o sea, la extracción alcalina es más efectiva, lo que destaca en las 
muestras más ácidas, que coinciden con un mayor contenido en arcilla, pero esto 
no deberá tener relación con el valor inicial de pH de las muestras, sino más bien 
con el contenido en arcilla. No se verifica ninguna relación entre el pH inicial de 
las muestras y la primera extracción (HCl 0,2 mol/l). En las muestras de la balsa 
de finos los valores de pH son casi constantes y el porcentaje de extracción muy 
variable. En las muestras más concentradas y más ácidas (6, 7 y 8), el porcentaje 
de extracción se mantiene casi inalterable entre 0,13 y 0,42%. También en las 
muestras de suelo, el pH inicial casi no varía pero los porcentajes de extracción 






Figura 4.41 – Valores relativos en las 3 extracciones de As, excepto para la muestra 4B. 
 
La relación con la distribución de los tamaños de las partículas de las 
muestras no presenta una tendencia bien definida (ver Figuras B38-B55 del Anejo 
B). Con los datos obtenidos se pueden hacer algunas correlaciones. Se pueden 
correlacionar las tres extracciones con todas las muestras o con grupos en 
particular, el grupo de la balsa de finos y el grupo de las muestras concentradas 
(Tabla 4.12). Las muestras de suelo son sólo dos y por eso no son elegibles para 
correlaciones de grupo. En el grupo de muestras de la balsa de finos, las mejores 
correlaciones son con la primera extracción en todos los tamaños de partículas 
(ver Figuras B41, B45, B50 y B53 en Anejo B). Cuando se correlacionan todas las 
muestras, sólo la correlación de la primera extracción en el grupo de tamaño 
correspondiente a la arena gruesa tiene un valor superior a 0,80 (ver Figuras B38 
a B40, B43, B44, B48, B49, B51 y B52 en anejo B). Se verifica que, en general, en 
casi todos los grupos de muestras y grupos de tamaño de las partículas, las 
correlaciones disminuyen de la primera hacia la tercera extracción. La excepción 
ocurre en el grupo de las muestras concentradas en las que casi siempre la 
correlación aumenta de la primera hacia la tercera extracción, la cual es mucho 








Tabla 4.12 – Correlaciones entre la extracción y la granulometría para todas las muestras, para las 
muestras de la balsa de finos y para las muestras concentradas. 
 
 
Cuando se confrontan las tres extracciones con los cuatro grupos de  








Figura 4.42 – Valores relativos en las 3 extracciones de As para las cuatro clases de tamaño de las 
partículas de las muestras. 
 
En el caso de la arena gruesa hay una buena correlación directa entre el 
aumento del porcentaje de arena gruesa y la primera extracción en los dos 
primeros grupos de muestras (ver figuras B38 y B41 en anejo). Para la fracción 
de tamaño de partículas  correspondiente a la arena fina, la relación es directa y 
la correlación es buena para el grupo de las muestras concentradas, 2ª y 3ª 
extracciones (ver Figuras B46 y B47 en Anejo B), y también es directa y buena 
para la primera extracción en las muestras de la balsa de finos (ver Figura B45 en 
Anejo B), es decir que, en estos casos, cuando el porcentaje de arena fina aumenta, 
los porcentajes de extracción también aumentan (Figura 4.42). En el caso de las 
partículas correspondientes al tamaño limo, no hay buenas correlaciones pero, 
dentro de ese mal ajuste, las mejores son las que ocurren en la primera extracción 
para las muestras de la balsa de finos (ver Figuras B50 en Anejo B) y la 1ª y 2ª 
extracciones para todas las muestras (ver Figuras B48 y B49 en Anejo B). En el 
caso de todas las muestras, la relación es directa y en el caso de la balsa de finos 
la relación es inversa, o sea, el porcentaje de extracción disminuye con el aumento 
del porcentaje de limo. En el caso de la arcilla, las mejores correlaciones están en 
el grupo de muestras de la balsa de finos. Se trata de una relación inversa (ver 
Figuras B53 y B54 en Anejo B) tal como es inversa en todas las otras correlaciones 




Con base en los datos obtenidos, la extracción química de As parece estar algo 
gobernada por el tamaño de las partículas, o sea, los datos indicarían que las 
extracciones son más fáciles cuando aumenta el porcentaje de partículas mayores 
y cuando disminuye el porcentaje de las partículas más pequeñas. 
 
4.3.2. Extracción secuencial química y electrocinética 
 
Con el objetivo de investigar en los residuos el potencial de extracción de 
arsénico por medios electroquímicos utilizando una elevada razón líquido/sólido, 
se ha hecho una secuencia de experimentos sobre las muestras simples con 
posterior análisis de metales en la solución de extracción y de metales asimilables 
en el residuo, ambos por ICP de acuerdo con el método indicado en los apartados 
3.7 y 3.8. 
Para el estudio se ha diseñado y construido la  instalación descrita en el 
apartado 3.10 utilizando una agitación de 300 rpm y con producción de un vórtice 
con aproximadamente una profundidad de 5 cm. El volumen de la solución de 
extracción es de 500 ml y la masa de muestra de 50 g, o sea, una relación 
líquido/sólido (v/w) de 10. Inicialmente, la corriente eléctrica aplicada a la 
solución se ha fijado en 500 mA, pero la cantidad de corriente que pasa a través 
de la solución depende de la capacidad de conducción de electricidad y la 
conducción es baja cuando no hay suficiente electrolito en solución. El tiempo de 
cada extracción es de 24 h, transcurrido el cual las muestras son decantadas con 
separación de la fase líquida para análisis ICP y de la fase sólida para posterior 
determinación de metales asimilables. 
Dado que estos experimentos eran exploratorios, se decidió analizar sólo 
la influencia del tratamiento sobre el As y tratar sólo 3 muestras representativas 
de las 12 recogidas en la mina y sus cercanías. 
Por cuestiones de representatividad, se escogió una muestra de cada grupo: 
una del grupo de la balsa de finos (4A), una del grupo de las muestras 
concentradas (6) correspondientes al residuo del tratamiento de la arsenopirita 
altamente concentrado en As, y una del grupo de las muestras de suelo (9A).   
Para cada una de las tres muestras se empezó con una extracción sólo con 
agua y agitación (Ag). En el experimento siguiente se hizo una extracción química 
con H3PO4 al 10% y agitación (Ag+Qui). El tercer experimento fue una 
extracción electrocinética con agitación (Ag+Ek). En el paso siguiente, la 
extracción fue simultáneamente química y electrocinética con agitación 
(Ag+Qui+Ek). La última extracción consistió en una extracción secuencial 





experimentos se hizo una secuencia de extracciones con la misma porción de cada 
una de las muestras, sometiéndolas primeramente a una extracción con H3PO4 al 
10% y agitación, y en una segunda fase con una solución de H3PO4 al 1%, 
simultáneamente con corriente eléctrica y agitación. 
A continuación aparecen indicados de manera esquemática los cinco tipos 
de ensayos diferentes realizados para cada una de las tres muestras analizadas: 
 
Extracción A – sólo agitación (Ag) 
Extracción B – agitación con H3PO4 al 10% (Ag+Qui) 
Extracción C – agitación con aplicación de corriente eléctrica (Ag+Ek) 
Extracción D – agitación con H3PO4 al 10% y con aplicación de corriente 
eléctrica (Ag+Qui+Ek). 
Extracción E (1ª fase) – agitación con H3PO4 al 10% seguida de 
decantación de la muestra; la fase líquida se rechaza dado 
que es igual a la extracción B (Ag+Qui). 
Extracción E (2ª Fase) – agitación con H3PO4 al 1% y con aplicación de 
corriente eléctrica (Ag+Qui+Ek). 
 
Los resultados obtenidos indican que, en la muestra 4A, la concentración 
de As extraído es muy baja cuando se hace la extracción sólo con agitación o sólo 
con electricidad (Figura 4.43). El agua y la agitación solas no tienen mucha 
influencia en la extracción y tampoco la extracción electrocinética en agua 
destilada. Sin una cantidad de sales suficiente en solución, la extracción no es 
efectiva porque no hay paso de corriente entre los electrodos, no hay conducción. 
La extracción química y la que simultáneamente usa los efectos químico y 
electrocinético, con un 40,95% de extracción en relación a la concentración 
original, son las más efectivas aunque se nota que la extracción química que se 
hizo en el inicio de la secuencia de dos etapas ha extraído un poco menos (36,53%) 
que la primera hecha en las mismas condiciones (41,83%). Al final de las dos 







Figura 4.43 – Valores absolutos y relativos del As extraído en las diferentes extracciones simultáneas, 
en las dos etapas y en el total de la secuencia de extracción para la muestra 4A. Extracciones 
simultáneas: sólo con agitación (Ag); química con agitación (Ag+Qui); química y electrocinética con 
agitación (Ag+Qui+Ek). Extracción Secuencial: etapa química con agitación (Ag+Qui); etapa química y 
electrocinética con agitación (Ag+Qui+Ek); suma de las dos etapas de la secuencia (Total Seq). 
 
En el caso de la muestra 6, las extracciones absolutas son muy superiores 
a las de la muestra 4A (Figura 4.44) pero los valores relativos mucho menores. Se 
vuelve a repetir lo que sucedía con el lavado químico, es decir, se trata de una 
muestra con un contenido muy elevado en arsénico, por lo que la extracción en 
estas condiciones resulta deficiente. La extracción sólo con agitación (0,03%) y 
con agitación y electrocinética (0,01%) son las menos efectivas y la extracción más 
efectiva es la que usa simultáneamente agitación, química y electrocinética 
(9,47%). La extracción secuencial química y después electrocinética es menos 
efectiva (8,64%) que la extracción simultánea. En este caso, ambas extracciones 
con agitación y solución química tienen un valor idéntico; esta situación debería 






Figura 4.44 – Valores absolutos y relativos del As extraído en las diferentes extracciones simultáneas, 
en las dos etapas y en el total de la secuencia de extracción para la muestra 6. Extracciones simultáneas: 
sólo con agitación (Ag); química con agitación (Ag+Qui); química y electrocinética con agitación 
(Ag+Qui+Ek). Extracción Secuencial: etapa química con agitación (Ag+Qui); etapa química y 
electrocinética con agitación (Ag+Qui+Ek); suma de las dos etapas de la secuencia (Total Seq). 
 
En el caso de la muestra de suelo (9A) las extracciones absolutas son bajas 
(Figura 4.45), como corresponde con el tipo de muestra, pero las extracciones 
relativas son altas, de manera que es la muestra en la cual la extracción simultánea 
química y electrocinética con agitación (53,85%) y la extracción secuencial 
(68,29%), son más efectivas. En este caso la diferencia entre las dos extracciones 
químicas con agitación es muy grande. 
 
Figura 4.45 – Valores absolutos y relativos del As extraído en las diferentes extracciones simultáneas, 
en las dos etapas y en el total de la secuencia de extracción para la muestra 9A. Extracciones 
simultáneas: sólo con agitación (Ag); química con agitación (Ag+Qui); química y electrocinética con 
agitación (Ag+Qui+Ek). Extracción Secuencial: etapa química con agitación (Ag+Qui); etapa química y 





Observando las extracciones en las tres muestras, se puede decir que, 
excepto en el caso de la muestra 6, la extracción secuencial química y 
electrocinética con agitación es más efectiva que la extracción con las mismas 
características pero hecha simultáneamente (Tabla 4.13). La extracción secuencial 
se destaca en el caso de la muestra de suelo. La extracción electrocinética con la 
solución química de baja concentración que se ha utilizado en la secuencia, es más 
efectiva en el caso de la muestra de suelo (9A) y menos efectiva en el caso de la 
muestra concentrada (6). La extracción electrocinética, en las condiciones en que 
ha sido realizada, y por comparación con la extracción hecha sólo con productos 
químicos y agitación, no ha tenido una importancia muy grande en la capacidad 
de extracción total en el caso de la muestra de la balsa de finos, pero en la muestra 
6, los datos obtenidos muestran que ha tenido un fuerte impacto, así como en la 
9A. 
 
Tabla 4.13 – Valores absolutos y relativos de las diferentes extracciones y de la secuencia de extracción 
de As  en las muestras 4A, 6 y 9A. 
 
 
La extracción electrocinética en estas condiciones no está documentada por 
lo que no se pueden comparar los resultados obtenidos, pero sí se sabe que se  
utiliza una técnica electrocinética como ayuda a la desalinización para restaurar 
objetos de arte de piedra; evidentemente, no es lo mismo eliminar sales que 
extraer metales pesados pero está claro que es posible utilizar la extracción 
electrocinética como auxiliar a la extracción química. En un estudio de Tokunaga 
y Hakuta (2002) se hizo la extracción de As de un suelo artificialmente 
contaminado con 2.830 mg/kg, con H3PO4 y obtuvieron, para concentraciones de 
1% y 10% del ácido, extracciones de 85% y 100%,  respectivamente. Estos 
resultados son más altos que los obtenidos en este trabajo pero eso puede ser 
debido a que, como el suelo del trabajo de Tokunaga y Hakuta estaba contaminado 
artificialmente por As, éste no se hubiera adsorbido tanto en el suelo como si la 





Hay que resaltar que la extracción electrocinética, en estas condiciones, ha 
resultado ser mucho menos eficiente que el lavado químico, lo que se acentúa en 
las muestras más concentradas.  
Desde el punto de vista ambiental, es interesante saber la concentración 
asimilable de los contaminantes. Se han determinado las concentraciones de As 
asimilable en el residuo final de cada extracción y en el residuo final de la 
secuencia de extracción. 
En el residuo de la muestra de la balsa de finos (4A) la secuencia de 
extracción es la que deja menos As asimilable. Se ha obtenido tan sólo un 0,60% 
de As asimilable en relación a la concentración inicial de As en la muestra (Figura 
4.46). La segunda extracción que ha dado mejores resultados en la reducción de 
la concentración de As asimilable remanente en el residuo es la extracción 
simultánea química y electrocinética con agitación (2,05%). La extracción que deja 
mayor cantidad de As asimilable residual es la extracción electrocinética con 
agitación (7,79%). Las observaciones de las concentraciones de As extraídas 
parecen estar de acuerdo con las concentraciones de As asimilable remanente, 
porque cuando la extracción es baja, la concentración de los asimilables en el 
residuo de la muestra deberán ser altos. 
 
Figura 4.46 – Valores absolutos y relativos del As asimilable por comparación con la concentración de 
As inicial en las diferentes extracciones simultáneas y en el total de la secuencia de extracción para la 
muestra 4A. Extracciones simultáneas: sólo con agitación (Ag); química con agitación (Ag+Qui); 
química y electrocinética con agitación (Ag+Qui+Ek). Extracción Secuencial: suma de las dos etapas de 
la secuencia (Total Seq). 
 
El As asimilable de la muestra 6, de acuerdo con los resultados, tiene sus 
mínimos en los dos tipos de extracciones menos esperados que son la extracción 




esperaban en estos dos casos valores de As asimilable altos, toda vez que estas 
extracciones casi no han producido extracción de As, o sea, casi todo el As original 
se quedó en la muestra y por eso debería tener más As asimilable. Por el contrario, 
la extracción química que fue de tipo medio, es la que presenta el valor máximo 
de As asimilable. Todo lo anterior se podría explicar porque en el residuo de la 
extracción química, las uniones del As con el suelo hubieran quedado debilitadas 
por el tratamiento con el fosfórico, lo que incidiría en una mayor extracción 
posterior con el EDTA, lo que no sucedió en los otros dos residuos comentados 
anteriormente, que no fueron tratados con dicho ácido. No obstante, serán 
necesarias más repeticiones para comprender mejor y con confianza las dinámicas 
de extracción y las concentraciones resultantes en el residuo del As asimilable de 
esta muestra con concentraciones de As iniciales muy altas. 
  Las extracciones siguientes que han dejado en la muestra menos As 
asimilable fueron la extracción química y electrocinética secuencial (0,10%) y la 
extracción química y electrocinética simultánea (0,63%) que corresponden a las 
extracciones más extensas. 
 
Figura 4.47 – Valores absolutos y relativos del As asimilable por comparación con la concentración de 
As inicial en las diferentes extracciones simultáneas y en el total de la secuencia de extracción para la 
muestra 6. Extracciones simultáneas: sólo con agitación (Ag); química con agitación (Ag+Qui); química 
y electrocinética con agitación (Ag+Qui+Ek). Extracción Secuencial: suma de las dos etapas de la 
secuencia (Total Seq). 
 
En la muestra de suelo las extracciones que más reducen el As asimilable 
son la extracción simultánea química y electrocinética con agitación (0,87% de As 
asimilable remanente) y la extracción secuencial química y electrocinética con 
agitación (1,62% de As asimilable remanente). Éstas son también las dos 





efectivas son también las correspondientes a los residuos de las muestras con 
mayor concentración de As asimilable.  
 
Figura 4.48 – Valores absolutos y relativos del As asimilable por comparación con la concentración de 
As inicial en las diferentes extracciones simultáneas y en el total de la secuencia de extracción para la 
muestra 9A. Extracciones simultáneas: sólo con agitación (Ag); química con agitación (Ag+Qui); 
química y electrocinética con agitación (Ag+Qui+Ek). Extracción Secuencial: suma de las dos etapas de 
la secuencia (Total Seq). 
 
Tabla 4.14 – Valores absolutos y relativos del As  asimilable en los residuos resultantes de las 
extracciones y en la secuencia de extracción de las muestras 4A, 6 y 9A. 
 
 
Para terminar es interesante comparar los valores de As asimilable en las 
muestras de partida propiamente dichas, es decir, los que figuran en la Figura 
4.16, con los que se han obtenido de los residuos finales después del tratamiento, 
(Tabla 4.14), observándose un hecho curioso, y es que estos últimos, es decir, los 
que han sufrido previamente la extracción globalmente denominada 
electrocinética, presentan unos valores, de manera paradójica y general, 
netamente superiores a los primeros. Esto se puede explicar por el  hecho de que, 
en estas muestras que tienen todas alto contenido en As, los tratamientos previos 




del As con los suelos, lo que ha producido una mayor extracción posterior de As 
asimilable. 
Globalmente, esta fase de tanteo, aunque no vinculante, revela que la 
utilización simultánea de las fuerzas extractivas química y eléctrica puede ser 
interesante para la extracción de As del residuo de la balsa de finos ya que 
incrementa la extracción en comparación con la extracción exclusivamente 
química. El resultado es revelador para la muestra más concentrada y para la 
muestra menos concentrada pero en el caso de la muestra de concentraciones 
intermedias (balsa de finos)  el resultado no es concluyente porque los resultados 
de los dos tipos de extracciones son similares. Estos resultados, sin repeticiones, 
nos llevan a pensar que la mejoría de la extracción simultánea es posible también 
en los casos de concentraciones similares a las de la balsa de finos. Además en 
todos los casos, cuando se usa la fuerza extractiva eléctrica en conjunto con una 
concentración química mínima, supuestamente sólo para servir como electrólito 
(2ª etapa de la extracción secuencial), se verifica que hay siempre extracción y que, 
en estas condiciones, deberá ser casi exclusivamente atribuida a la fuerza de 
extracción eléctrica. Analizando también los efectos sobre la concentración del As 
asimilable, se comprueba que la utilización de corriente eléctrica juntamente con 
un reactivo químico siempre resulta en una menor concentración de As asimilable 
en el residuo comparado con la utilización únicamente de reactivo químico. Estos 
resultados, aunque sin repeticiones y por eso sin robustez estadística, parecen 
indicar que la utilización de corriente eléctrica durante la extracción química 
podrá tener interés del punto de vista puramente extractivo y también del punto 
de vista de la concentración de As remaneciente en el residuo y eso se podrá 
comprobar a través de un estudio de optimización. 
 
4.4 – Estudios de optimización del proceso 
 
Antes de iniciar el trabajo de optimización de las variables de extracción 
hay que determinar el mejor reactivo a utilizar y asegurar la técnica que posibilite 
las mejores extracciones en las muestras compuestas con el menor coeficiente de 
variación posible. Esto tiene que ver no sólo con los procedimientos de extracción 
sino también con los procedimientos post extracción, especialmente, con la 
técnica de separación de la fase sólida descontaminada y de la fase líquida cargada 
de material extraído para que la reversibilidad del proceso sea mínima. 
A partir de ahora, todos los estudios se harán, no sólo para el As que es el 
objeto principal de la tesis, sino también para el Fe y el Mn. La elección de estos 





En primer lugar, son dos elementos que aparecen frecuentemente 
asociados al As porque tienen influencia en la adsorción/desorción del As de las 
partículas de suelo o, en este caso, del residuo. Esto ocurre cuando existen 
estructuras amorfas de óxidos hidróxidos de Fe o de Mn y la extracción es 
realizada por ácidos orgánicos. En estos casos es frecuente la unión del As a estos 
óxidos y la extracción simultánea del Mn y del Fe libera más As, luego la 
monitorización de la extracción del Fe y del Mn tiene interés desde ese punto de 
vista (Bagherifam, 2014; Lee et al, 2015).  
En segundo lugar porque, de los elementos inicialmente elegidos para 
conocer la concentración en el residuo estudiado, el Fe y el Mn con el As, son los 
3 más concentrados y eso es importante del punto de vista analítico porque la 
capacidad analítica mejora ya que el límite de detección es más alto.  
En tercer lugar porque, aunque son metales esenciales a los procesos 
biológicos, pueden llegar a ser tóxicos dependiendo de la concentración, lo que 
hace interesante el estudio de su descontaminación.  
En cuarto y último lugar, la elección del Fe permite conocer el 
comportamiento de un elemento presente en la muestra en una concentración 
mucho más alta que el As y la elección del Mn permite conocer el comportamiento 
de un elemento presente en la muestra mucho menor ante los tratamientos 
utilizados. 
 
4.4.1. Selección del mejor reactivo 
 
La selección del reactivo a usar debe ser consecuencia de un análisis de su 
capacidad de extracción, en particular del arsénico, de su impacto en la 
concentración de metales asimilables después de la extracción, en particular del 
arsénico, de su biodegradabilidad y de su precio.  
 
Las condiciones de extracción fijadas para estos experimentos fueron las 








Tabla 4.15 – Condiciones de extracción para la selección de reactivo de extracción. 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 50 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 500 
Relación líquido/sólido (v/w) 10/1 
Velocidad de agitación (rpm) 500-600 
Concentración de reactivo (mol/l) 1,0 
Intensidad de corriente (mA) 600 
Tiempo de extracción (h) 6 
 
Las concentración de 1,0 mol/l elegida para los reactivos está basada en 
los trabajos de Jang et al. (2005) y Alam et al. (2001). Los estudios realizados por 
los primeros indicaron que las extracciones llevadas a cabo con reactivos como 
Na2HPO4, NH2OH o KOH en concentraciones de 0,1 mol/l, o con reactivos como 
KCl o HCl en concentraciones de 0,25 mol/l, tienen poco éxito extractivo en 
suelos contaminados con As. Esto da idea de la necesidad de la utilización de un 
electrólito de concentración razonable en la solución de extracción. Por ello  se 
decidió aumentar la concentración en nuestro estudio, teniendo en cuenta, 
además, que Alam et al. (2001) usan concentraciones de hasta 1,5 mol/l en fosfato 
de potasio para extraer As y obtienen extracciones superiores a 50%. 
El tiempo de extracción de 6 horas fue escogido a partir de las condiciones 
de trabajo del estudio de Jang et al. (2005) con varios reactivos de extracción, en 
el cual se nota una estabilización del porcentaje de extracción a partir de las 6 
horas.  
La relación líquido-sólido de 10/1 se fijó a partir del valor usado en el 
estudio de Jang et al. (2007) en el que se verifica que una relación liquido-sólido 
de 10 no es particularmente menos eficiente que 5 y, sin embargo, permite utilizar 
menos cantidad de muestra para la extracción lo que era importante teniendo en 
cuenta la masa total de muestra disponible. En consecuencia, las extracciones se 
harán con una masa total seca de muestra de 50 g y un volumen de solución de 
extracción de 500 ml.  
La agitación se fijó en 500-600 rpm ya que, para esa velocidad de agitación, 





vórtice con aproximadamente 2 cm que garantiza que no haya deposición del 
material sólido en el fondo del vaso.  
 
Los reactivos probados han sido: 
 
- Tres reactivos minerales: dos ácidos (ácido clorhídrico, HCl, y dihidrógeno 
fosfato de potasio, KH2PO4) y uno alcalino (hidróxido de sodio, NaOH).  
- Un reactivo clásico usado en extracciones de metales y semi-metales: ácido 
etilendiaminotetraacético, EDTA. 
- Un reactivo ácido orgánico menos agresivo para las propiedades físicas de 
las partículas de la muestra y más biodegradables: ácido cítrico, C6H8O7. 
 
Estos reactivos se seleccionaron después de un análisis bibliográfico de 
estudios llevados a cabo por otros autores sobre extracción química de arsénico 
(Alam y Togunaga, 2006; Alam et al, 2007; Cappuyns, 2012). 
 
Las disoluciones de los reactivos se han preparado disolviendo las 
cantidades adecuadas de cada uno de ellos en agua del grifo que es más económica 
que el agua destilada y, con fines industriales, sería la utilizada. Dado que el agua 
del grifo es un agua no carente de metales, se hizo una prueba en blanco con la 
finalidad de comprobar si éstos interfieren en la extracción, comprobándose que 
no se producía ninguna interferencia. También se comprobó si el agua del grifo 
era capaz de extraer el arsénico y los metales pesados de las muestras 
observándose que no producía extracción (Figuras 4.49-4.51). 
Desafortunadamente la muestra extraída con KH2PO4 después de la 
filtración produce una solución con una matriz de este compuesto que no permite 
la determinación por ICP-AES del As, Fe y Mn en ella disueltos y por eso no hay 
resultados de dicha extracción. La determinación de los metales asimilables en el 
residuo resultantes de esta extracción sí que fue posible. 
Los resultado obtenidos muestran que, en el caso del arsénico, el reactivo 
que más extrae es el ácido cítrico aunque con poca diferencia respecto a los otros 
reactivos de extracción (Figura 4.49). En relación con la concentración inicial de 








Figura 4.49 – Extracciones de As con diferentes reactivos y comparación con la concentración inicial en 
la muestra compuesta I. 
 
El porcentaje de extracción de hierro es el menor de los tres elementos 
estudiados siendo el reactivo más eficaz el HCl que extrae un 20,20±9,22% 
respecto a la concentración inicial, seguido del EDTA con un porcentaje de 
extracción del 8,07±4,56% y el C6H8O7 con un 7,87±3,75% del total inicial 
(Figura 4.50). El NaOH extrae un tan sólo valor marginal del 0,06%. Los 
porcentajes son naturalmente bajos debido a la alta concentración del hierro en la 









Figura 4.50 – Extracciones de Fe con diferentes reactivos y comparación con la concentración inicial en 
la muestra compuesta I. 
 
 
La extracción del manganeso alcanza el 63,15±14,06% del valor inicial 
cuando el reactivo de extracción es el HCl y el 27,68±4,31% cuando es ácido 
cítrico. El NaOH  no tiene capacidad de extracción de Mn de la muestra (Figura 
4.51).  
 
Figura 4.51 – Extracciones de Mn con diferentes reactivos y comparación con la concentración inicial en 





Después de las extracciones se han determinado en el residuo las 
concentraciones de los mismos metales pero en su forma asimilable o 
biodisponible.  
Con la excepción de los reactivos minerales, HCl y NaOH, todos los otros 
reactivos, en su acción de extracción han provocado un aumento del As asimilable 
(Figura 4.52). La extracción en que más aumenta la concentración de As 
asimilable es cuando el reactivo es el KH2PO4. Incluso el agua del grifo produce 
un aumento del arsénico asimilable. En sentido contrario están los efectos del 
NaOH y el HCl que producen una disminución del arsénico asimilable. 
 
 
Figura 4.52 – Contenido de As asimilable en el residuo resultante de las extracciones con los diversos 
reactivos de extracción y comparación con el valor de la concentración de As asimilable en la muestra 
compuesta I. 
 
En el caso del hierro, el reactivo que menos asimilables produce es el NaOH 
probablemente debido a su baja reactividad con el hierro de la muestra dado que 
prácticamente no extrae Fe (Figura 4.53). El reactivo que produce más Fe 







Figura 4.53 – Contenido de Fe asimilable en el residuo resultante de las extracciones con los diversos 
reactivos de extracción y comparación con el valor de la concentración de Fe asimilable en la muestra 
compuesta I. 
 
Las concentraciones de Mn bioasimilable después de las extracciones bajan en 
relación con la concentración inicial. Sólo en el caso del C6H8O7 la concentración 




Figura 4.54 – Contenido de Mn asimilable en el residuo resultante de las extracciones con los diversos 






La obtención de un aumento en el valor de los elementos asimilables respecto al 
valor inicial llevó a pensar en la posibilidad de un proceso inadecuado de análisis de 
dichos asimilables por lo que se hizo un exhaustivo estudio ulterior para optimizar el 
proceso de separación de las fases líquida y sólida obtenidas tras la extracción (apartado 
4.4.2). Los resultados obtenidos posteriormente demostraron que el contenido en As, Fe 
y Mn asimilables eran del orden de seis veces menores a los aquí obtenidos. No obstante, 
este estudio sirvió para obtener conclusiones sobre el efecto de los distintos reactivos en 
la extracción.  
 
La selección de un reactivo para el proceso de extracción vendrá condicionada por una 
serie de cuestiones: 
- Máxima extracción de As y metales pesados. 
- Mínima concentración de As y metales pesados en el residuo tras la extracción. 
- Biodegradabilidad del reactivo y efectos de acidificación del residuo. 
- Precio del reactivo. 
 
La observación de los resultados muestra que en relación al As, la maximización 
de la extracción se consigue con el C6H8O7 seguido del EDTA y que en relación a la 
minimización de la concentración de As bioasimilable el mejor reactivo es el EDTA, el 
C6H8O7 incluso no disminuye la concentración inicial de bioasimilables pero la 
incrementa aunque los estudios posteriores demostrarán que esto no es así. En relación 
a los otros dos metales, el reactivo más efectivo para la extracción de Fe es el HCl y el 
segundo mejor el C6H8O7. Para el Mn el mejor reactivo de extracción es el HCl seguido 
del C6H8O7. En relación a los bioasimilables, en el caso del Fe y del Mn, el reactivo que 
minimiza la concentración de estos metales en la forma bioasimilable es el NaOH. Dado 
que el elemento fundamental a ser eliminado en el estudio es el As, es obvio, que la 
elección del reactivo para la extracción debe estar supeditada a la eliminación de ese 
contaminante por lo que, de acuerdo con ello, el reactivo más adecuado sería el C6H8O7 
que, por otra parte, también ha dado buenos resultados en la eliminación del Fe y el Mn. 
En cuanto a los asimilables, el reactivo más adecuado sería el NaOH que es el que da una 
menor cantidad para los tres elementos. 
Sin embargo, en relación a la biodegradabilidad de los reactivos, el HCl es 
clasificado como no biodegradable (Oltchim, 2010), el NaOH, no es un reactivo 
biodegradable pero puede ser neutralizado por soluciones ácidas y puede formar 
complexos que precipitan pero su destino final depende del pH, de la temperatura, de la 
concentración del ion hidróxido y de metales vestigiales (SIDS, 2002; ERCO, 2012). El 
KH2PO4 tampoco es biodegradable por ser también un reactivo mineral (HAIFA, 2009). 
El EDTA no es biodegradable por métodos biológicos pero en el agua puede ser 
degradado por ciertas colonias enriquecidas de bacterias (Nörtemann, 1999). En el caso 





química con un perfil ecológico muy favorable que se biodegrada muy rápidamente en el 
ambiente y tiene baja toxicidad (HERA, 2005).  
En relación con los precios de los reactivos, los valores se presentan en la tabla 
4.16 y como se puede ver el reactivo más caro es el EDTA y el más barato es el HCl. 
 
Tabla 4.16 – Precios actuales en dólares por tonelada para C6H8O7, EDTA, KH2PO4, HCl y NaOH 
obtenidos respectivamente en Alibaba 2015a, 2015b, 2015c, 2015d y 2015e. 
 
 
Con las informaciones disponibles y los datos obtenidos se decidió usar como 
reactivo de extracción el C6H8O7 porque es el que mejor extrae el As y es el más 
biodegradable. No es el más barato ni el que minimiza mejor la concentración de As, Fe 








4.4.2. Selección del mejor procedimiento de separación de fases 
 
A la vista de los resultados obtenidos en el apartado anterior, se hace 
imprescindible realizar un estudio que permita determinar el mejor 
procedimiento de separación de las fases líquida y sólida obtenidas después de la 
extracción electroquímica. El objetivo principal de este estudio será obtener un 
procedimiento que permita que todo el As y los metales extraídos pasen a la fase 
líquida y que no quede nada de ellos retenido en el residuo sólido falseando los 
resultados de As y metales asimilables. 
 
Para este estudio se hicieron cuatro experimentos con idéntico proceso de 
extracción electroquímica pero diferenciados en la manera en que se hace la 
separación de las dos fases después de la extracción.  
  
Las condiciones de extracción fijadas para estos experimentos, indicadas 
en la tabla 4.17, fueron análogas a las del apartado anterior, utilizando como 
reactivo para la extracción el ácido cítrico previamente seleccionado. 
 
Tabla 4.17 – Condiciones de extracción electroquímica para la selección de procedimiento de separación 
de fases. 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 50 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 500 
Relación líquido/sólido (v/w) 10/1 
Velocidad de agitación (rpm) 500-600 
Concentración de ácido cítrico (mol/l) 1,0 
Intensidad de corriente (mA) 600 
Tiempo de extracción (h) 6 
 
Las diferentes experiencias de separación de las fases inmediatamente 






Experiencia A (FilDirecta) – Consiste en una filtración directa de la 
suspensión del reactor hecha inmediatamente después de terminadas las 6 horas 
de extracción. La filtración  se hace en un embudo de cristal con papel de filtro a 
una velocidad de filtración mediana. Una vez filtrada la fase líquida de la 
suspensión, el residuo sólido se lava con 200 ml de agua destilada. Se recoge toda 
la fase líquida para análisis de As y metales pesados extraídos y se seca el residuo 
para posterior determinación del As y de los metales pesados asimilables. 
 
Experiencia B (Dec/Fil) – La suspensión del reactor se diluye con agua 
destilada hasta 2000 ml y se agita la mezcla durante 10 minutos. Se deja decantar 
durante 18 horas y posteriormente se  filtra en las condiciones de la experiencia 
A para la separación de las dos fases y el ulterior análisis de As y metales pesados 
extraídos y asimilables. 
 
Experiencia C (Centrif) – La separación de las dos fases se lleva a cabo 
sometiendo la suspensión del reactor, inmediatamente después de la extracción, a 
una etapa de centrifugación a 2500 rpm durante 15 minutos. Por un lado se recoge 
la fase líquida para determinación del As y de los metales pesados y por otro lado 
se recoge el residuo del vaso de centrifugación que es secado para la posterior 
determinación de As y metales pesados asimilables. 
 
Experiencia D (Lav/Centrif) – La suspensión del reactor es sometida a 
cinco etapas sucesivas de centrifugación en las mismas condiciones de la 
Experiencia C. Se recoge la fase líquida de la primera centrifugación 
sustituyéndola por 400 ml de agua fresca que es añadida al residuo que queda en 
el fondo del vaso de centrifugación, agitando manualmente durante 30 segundos 
para que se produzca la resuspensión y el lavado del residuo siguiendo la segunda 
etapa de centrifugación. Terminada la segunda centrifugación, se recoge de nuevo 
la fase líquida que se añade a la resultante de la primera centrifugación. Se repite 
el proceso de resuspensión y lavado antes de la tercera centrifugación. El modo 
de procedimiento se repite para la cuarta y quinta centrifugaciones pero en esta 
última no se resuspende ni se lava. La fase líquida se añade a las anteriores para 
el análisis de As y metales pesados extraídos y la fase sólida (residuo) es recogida 






En esta etapa de optimización del método no ha sido posible hacer 
repeticiones debido a una avería en la centrifugadora, ya era la única existente en 
la Universidad de Salamanca con capacidad para centrifugación de grandes 
volúmenes.  
Los diferentes métodos usados para separar la fracción líquida conteniendo 
los elementos extraídos y la fase sólida conteniendo los bioasimilables remanentes 
no presentan resultados muy diferentes en cuanto a la determinación de As 
extraído. La Figura 4.55 muestra los resultados obtenidos que demuestran que 
los resultados de los cuatro métodos son prácticamente iguales. Los valores 
exactos obtenidos se presentan en la Tabla C1 del Anejo C. 
El método que presenta una ligera mayor concentración de As en la fase 
líquida es la secuencia de centrifugaciones y lavados del residuo que hemos 
llamado Experiencia D - Lav/Centrif. Comparado este método con el de 
centrifugación sola, Experiencia C – Centrif, se observa un aumento de la cantidad 
de As extraída (65,07 % de As extraído por método D frente a 56,59 % extraído 
por método C) lo que parece indicar que las etapas de lavado mejoran 
sensiblemente el proceso de separación del As extraído. Los valores obtenidos 
para la Experiencia B – Dec/Fil (57,02 % de As extraído) son ligeramente 
superiores a los de la Experiencia A – FilDirecta (53,40 % de As extraído) lo que 
parece confirmar que una mayor cantidad de agua utilizada para el lavado del 
sólido, favorece el proceso de separación. La comparación de la Experiencia B - 
Dec/Fil con la Experiencia C – Centrif indica que no hay diferencia sensible entre 
un procedimiento de lavado y uno de centrifugación. 
 
 






Para el caso del Fe, nuevamente, la mejor separación se obtiene por el 
proceso secuencial de lavados y centrifugación (Experiencia D) con una 
extracción del 18,76 %. Los procesos A, B y C producen todos ellos una extracción 
en torno al 15 %. La Figura 4.56 muestra los valores absolutos de Fe extraído con 




Figura 4.56 – Concentración de Fe extraído con los diferentes procedimientos de separación de fases. 
 
El Mn sigue un patrón similar al As y al Fe pero con porcentajes de 
extracción intermedios entre los obtenidos para los otros elementos. El proceso 
más ventajoso es la secuencia de lavados y de centrifugaciones de la “Experiencia 
D” con un porcentaje de extracción de 63,19 %. En los restantes métodos se 
obtuvieron 37,84 % (Experiencia A), 44,07 % (Experiencia B) y 44,36 % 
(Experiencia C).  La Figura 4.57 muestra los valores absolutos de Mn extraído en 
para los 4 métodos de separación probados y en la Tabla C1 del Anejo C se 






Figura 4.57 – Concentración de Mn extraído con los diferentes procedimientos de separación de fases. 
 
El estudio del As, el Fe y el Mn asimilables (Figuras 4.58-4.60), muestra 
un comportamiento también idéntico de los tres contaminantes: el contenido en 
el asimilable después de aplicar el proceso de separación por centrifugación 
(Experiencia C) es muy superior al contenido de la muestra compuesta I de partida 
(ver tabla C2 del Anejo C).  Esto parece indicar que el líquido que queda retenido 
entre las partículas del residuo una vez centrifugado puede falsear los resultados 
obtenidos respecto a los asimilables ya que sumaría el contenido de elementos 
extraídos que han quedado en dicho líquido retenido al contenido del elemento 
asimilable presente en el residuo sólido.  
Este fenómeno no se observa en las Experiencias A, B y D en las que el 
sólido residual procedente de la extracción, además de ser centrifugado, es lavado 
sucesivas veces entre las correspondientes centrifugaciones. La secuencia de 
lavados y de centrifugaciones (Experiencia D) da en todos los casos el menor 
contenido en asimilables lo que indica que, efectivamente, un buen lavado del 
sólido elimina los rastros que pudieran quedar en él de As, Fe o Mn extraídos. De 
los restantes procesos de separación, el de decantación-filtración (Experiencia B) 
da valores mayores que el anterior debido, precisamente, a que el residuo sólido 
no es lavado sino mezclado con agua y dejado decantar, filtrando posteriormente 
la mezcla. La Experiencia A, que incluye un lavado del residuo con 200 ml de 
agua, da resultados del mismo orden que la Experiencia D confirmándose así que 
un correcto lavado es imprescindible para obtener resultados fiables de la 







Figura 4.58 – Concentración de As asimilable en el residuo sujeto a los diferentes procedimientos de 
separación de fases. 
 
Figura 4.59 – Concentración de Fe asimilable en el residuo sujeto a los diferentes procedimientos de 
separación de fases. 
 
Figura 4.60 – Concentración de Mn asimilable en el residuo sujeto a los diferentes procedimientos de 






A partir de los resultados obtenidos se puede concluir que el mejor proceso 
de separación es de lavados y centrifugaciones sucesivas (Experiencia D) ya que 
es el que permite obtener el mayor contenido en As, Fe y Mn extraídos y el menor 
contenido en As, Fe y Mn asimilables. Sin embargo, la utilización de este 
procedimiento en los estudios posteriores no fue posible ya que, como se ha 
indicado antes, la avería de la única centrifugadora disponible lo impidió. 
El proceso de filtración directa en el que se incluye un lavado con 200 ml 
de agua destilada (Experiencia A) obtiene resultados ligeramente inferiores al de 
la Experiencia D aunque bastante próximos. Por ello, se optó por escoger este 
método para la separación de las dos fases pero incluyendo una tercera etapa de 
lavado (es decir, el residuo sólido se lavó con tres porciones de agua destilada de 
100 ml cada una) lo que permitió obtener resultados similares a los de la 
Experiencia D. En el apartado 3.10.2 está incluida una descripción detallada del 
procedimiento experimental seguido. 
 
4.4.3. Verificación de la reproducibilidad de las extracciones 
 
Con el fin de comprobar si el método de extracción y el método de 
separación propuestos eran adecuados, se procedió a hacer unas experiencias para 
comprobar la reproducibilidad del método. Se partió de considerar el método 
aceptable cuando el coeficiente de variación entre las diferentes repeticiones 
realizadas esté por debajo o sea igual al 10 % que es el valor aceptado en este tipo 
de tratamientos en los que hay muchas fuentes de error debidas a las diluciones, 
extracciones, lavados… 
Para mejorar la reproducibilidad se buscaron los mejores tiempos de 
procesado, diluciones y volúmenes de lavado antes, durante y después de la 
extracción de metales totales y bioasimilables y se buscó también controlar las 
variables procesuales de extracción del residuo (temperatura, potencial y 
corriente eléctrica) para implementar un procedimiento sistematizado.  
Se hicieron cuatro repeticiones (W, X, Y y Z) del proceso de extracción 
electroquímica de metales pesados con la muestra original, todas ellas 
exactamente en las mismas condiciones de extracción.  
Para la determinación de los metales asimilables residuales después de la 
extracción electroquímica, y dado que se había comprobado que la etapa de 





asimilables, se realizaron dos ensayos para cada uno de los residuos sólidos de las 
extracciones electroquímicas (W1 y W2, X1 y X2, Y1 y Y2, Z1 y Z2). 
Con el fin de evitar eventuales variaciones entre las fuentes de alimentación 
y los agitadores, las cuatro repeticiones se hicieron con los mismos aparatos, 
empezando todas ellas a las 9,00 horas de la mañana y terminado a las 15,00 horas. 
Con el mismo objetivo, se han repetido exactamente de la misma manera las 
operaciones de extracción de metales pesados de la muestra y de extracción de 
metales bioasimilables del residuo. 
Durante la extracción electroquímica, cuyas condiciones aparecen en la 
tabla 4.18, se han controlado cada 15 minutos las variables de proceso 
(temperatura, corriente eléctrica y potencial). En esta etapa de optimización se 
pretende maximizar la uniformidad de los movimientos, los tiempos y sus 
secuencias para disminuir las deviaciones estándar y los coeficientes de variación. 
 
 
Tabla 4.18 – Condiciones de extracción electroquímica para la verificación de reproducibilidad de las 
extracciones. 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 50 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 500 
Relación líquido/sólido (v/w) 10/1 
Velocidad de agitación (rpm) 600 
Concentración de ácido cítrico (mol/l) 1,0 
Intensidad de corriente (mA) 600 
Tiempo de extracción (h) 6 
 
 
Durante el proceso, la evolución normal de la temperatura es de una subida 
rápida una vez iniciada la extracción electroquímica, que tiene como efecto una 
disminución progresiva de la resistencia del medio y, en consecuencia, el aumento 
del flujo de electrones que entra en la solución de extracción. Como se pretende 
mantener constante la corriente eléctrica en 600 mA, a medida que la temperatura 




potencial aplicado (V), disminuyéndolo. Por lo tanto, la estrategia fundamental 
para controlar el flujo de electrones que entra en la suspensión de muestra a 
descontaminar y de solución de extracción, es manipular la variable potencial (V).  
La evolución de las temperaturas durante las seis horas de extracción 
electroquímica (360 minutos) sigue un perfil asintótico. La oscilación del 
coeficiente de variación de la temperatura en las cuatro repeticiones ha sido de un 
mínimo de 0,74% y un máximo de 2,41%. En la Figura 4.61 se presenta la 
evolución de la temperatura en las cuatro repeticiones (W, X, Y y Z) siguiendo el 
protocolo ya optimizado para una extracción de 360 minutos. Se observa que la 
temperatura del proceso sube desde la temperatura ambiente de 23ºC hasta 
valores próximos de los 40ºC en los primeros 120 minutos y después se estabiliza 
en un valor asintótico alrededor de los 43ºC. Los valores obtenidos se presentan 
en la Tabla C3 del Anejo C. 
 
 
Figura 4.61 – Evolución de la temperatura en las cuatro repeticiones de la extracción electroquímica de 
verificación de la reproductibilidad del método de extracción. 
 
En cuanto a la corriente eléctrica, se pretende trabajar con un valor fijo de 
intensidad de 600 mA durante toda la extracción pero la disminución de la 
resistencia del medio provoca el aumento de la corriente eléctrica para el mismo 
potencial aplicado. Para corregir esta tendencia se ajustan los valores de potencial, 
bajándolos, para que se obtengan los 600 mA en la solución de extracción. Este 





alimentación utilizada tiene una sensibilidad de 10 mA y por eso sólo es posible 
detectar variaciones de 10 mA en la corriente eléctrica. 
La figura 4.62 muestra cómo el perfil de corriente eléctrica después de la 
subida inicial, baja hasta estabilizarse en los 600 mA con ocasionales bajadas o 
subidas de 10 mA que se corrigen actuando sobre el potencial. Los 15 minutos 
entre cada corrección del potencial no permiten un control muy efectivo en los 
minutos iniciales que es cuando las variaciones del proceso son más intensas; sólo 
un control automático de la corriente podría mejorar esta situación o un control 
más ajustado en los minutos iniciales, en ese caso la subida de la corriente sería 
menor. 
El coeficiente de variación de la corriente eléctrica aplicada entre las cuatro 
repeticiones tiene un mínimo de 0,0% y un máximo de 0,95%. La Figura 4.62 
presenta la evolución de la corriente eléctrica para las cuatro repeticiones durante 
los 360 minutos de la extracción. Las variaciones son generalmente de 10 mA y 
corresponden a la sensibilidad mínima de la fuente de alimentación. Los valores 
obtenidos se presentan en la Tabla C3 del Anejo C. 
 
 
Figura 4.62 – Evolución de la corriente eléctrica en las cuatro repeticiones de la extracción 
electroquímica de verificación de la reproducibilidad del método de extracción. 
 
El valor inicial del potencial aplicado en las condiciones del ensayo es de 
18 V excepto en la repetición W que ha empezado con 17,1 V. Esta diferencia se 
mantiene a lo largo de la extracción pero no es particularmente importante 




particular los valores de la corriente eléctrica introducida en la solución de 
extracción, sean lo más iguales posible en todas las repeticiones. En la extracción 
en estudio para optimizar la reproducibilidad, el coeficiente de variación de las 
extracciones ha oscilado entre 1,30 % y 3,00 %. La Figura 4.63 muestra la 
evolución de la potencia aplicada a través de la fuente de alimentación para 
controlar la corriente eléctrica en el reactor durante las cuatro repeticiones. Los 
valores se presentan en la Tabla C3 del Anejo C. 
 
 
Figura 4.63 – Evolución del potencial aplicado en las cuatro repeticiones de la extracción electroquímica 
de verificación de la reproducibilidad del método de extracción. 
 
En relación con los resultados de las concentraciones extraídas, se han 
obtenido para el As valores con un coeficiente de variación de 1,25%. Este es el 
valor más importante porque el objetivo principal del estudio es la extracción del 
As. Aparentemente el método de extracción y de separación usados, son 
suficientemente reproducibles. La Figura 4.64 muestra que bajo un estricto 
control de procedimientos y de variables de operación, la reproductibilidad es 
elevada porque la desviación estándar del As extraído es mínima. En la Tabla C4 







Figura 4.64 – Concentración de As extraído en las cuatro repeticiones de la extracción de verificación de 
la reproducibilidad del método de extracción. 
 
La extracción del Fe es menos estable y se ha obtenido un coeficiente de 
variación de 5,56%. Las concentraciones extraídas de la muestra tienen valores 
cercanos en parejas: las repeticiones W y X por un lado y las repeticiones Y y Z 
por otro. En la figura 4.65 se presenta el gráfico de la extracción de Fe y en la 
Tabla C4 del Anejo C, los valores de concentración extraída.  
 
Figura 4.65 – Concentración de Fe extraído en las cuatro repeticiones de la extracción de verificación de 
la reproducibilidad del método de extracción. 
 
El coeficiente de variación de la concentración de Mn extraída de la 
muestra original en las cuatro repeticiones es de 4,43% y en la Figura 4.66 se 
presenta el gráfico de las cuatro repeticiones de la extracción de Mn. La Tabla C4 





Figura 4.66 – Concentración de Mn extraído en las cuatro repeticiones de la extracción de verificación 
de la reproducibilidad del método de extracción. 
 
Respecto a las concentraciones de asimilables retenidas en el residuo de la 
extracción, ya de antemano se consideraba la posibilidad de obtener valores de 
coeficiente de variación más altos porque el residuo pasa por más operaciones 
unitarias y, por tanto, se espera la propagación de los errores. De hecho, esta 
determinación es precedida por las operaciones de extracción electroquímica 
después de la cual la muestra se seca, se pulveriza, se extrae con una solución de 
EDTA y NH4CH3COO, se filtra y se lava. Conscientes de la progresión de errores 
y posiblemente de la dificultad en obtener bajos coeficientes de variación se 
hicieron ocho repeticiones, como ya se indicó, para poder hacer así un estudio de 
rechazo de datos en caso de ser necesario.  
El resultado obtenido para el coeficiente de variación de la concentración 
de As asimilable en el total de las ocho repeticiones ha sido de 14,48 %, valor 
superior al criterio de calidad inicialmente definido para el coeficiente de 
variación. Hecho el estudio de rechazo de datos y eliminando las extracciones 
correspondientes a las repeticiones más lejanas de la media, o sea X1 y X2, el 
coeficiente de variación baja a 7,86%. En la Figura 4.67 se representan las ocho 
repeticiones en forma de la media de cada pareja de repeticiones, o sea, W 
representa el valor medio obtenido entre las repeticiones W1 y W2 e igual para 
los demás. Incluye también la desviación estándar. Los valores de la 






Figura 4.67 – Concentración del As asimilable en el residuo resultante de las cuatro repeticiones de la 
extracción de verificación de la reproducibilidad del método de extracción. 
 
El Fe asimilable en la muestra extraída es nuevamente el que tiene mayor 
coeficiente de variación siendo, en este caso, de un 18,30% para el total de las ocho 
repeticiones. Suprimiendo, como consecuencia del estudio de rechazo de datos, la 
pareja de experiencias que da los datos más lejanos del valor medio se obtiene un 
coeficiente de variación de 12.33%, aun así superior a 10%. La Figura 4.68 
muestra, de forma análoga a como se representó para el As, el gráfico de la 
concentración de Fe asimilable para todas las repeticiones y la Tabla C5 del Anejo 
C muestra los valores obtenidos. 
 
 
Figura 4.68 – Concentración del Fe asimilable en el residuo resultante de las cuatro repeticiones de la 






El coeficiente de variación de las concentraciones del Mn asimilable en 
todas las repeticiones es del 7,20 %, por tanto, por debajo del 10 % fijado como 
límite. En estos análisis, aunque de acuerdo con el estudio de rechazo de datos no 
es preciso eliminar ninguno, claramente las experiencias X tienen un valor 
superior a las demás. La Figura 4.69 muestra el resultado de las concentraciones 
de Mn asimilable y respectivas desviaciones estándar representados de modo 
análogo a como se hicieron las representaciones de As y Fe asimilables. En la 
Tabla C5 del Anejo C se presentan los valores obtenidos. 
 
 
Figura 4.69 – Concentración del Mn asimilable en el residuo resultante de las cuatro repeticiones de la 
extracción de verificación de la reproducibilidad del método de extracción. 
 
Los resultados obtenidos en cuanto a elementos asimilables parecen indicar 
que las experiencias denominadas X1 y X2 se desviaban notablemente respecto a 
las demás. Por otra parte, los coeficientes de desviación obtenidos, aún eliminando 
los resultados de esas experiencias como aconsejaba el estudio de rechazo de 
datos, resultan elevados. Dado que el proceso de extracción electrocinética y el de 
separación de fases se han optimizado previamente, la única posibilidad de error 
podía estar en la incertidumbre del método ICP utilizado para las 
determinaciones. Esto nos llevó a hacer una revisión bibliográfica sobre el tema, 
encontrando que esa incertidumbre estaba en torno al 20 % (Pétursdóttir, 2010) 
y que, de hecho, se recomienda la recalibración del aparato sólo cuando las 
desviaciones obtenidas son mayores del 20 % (Rüdell et al., 2011). Teniendo esto 
en cuenta, las desviaciones obtenidas para los asimilables están perfectamente 
dentro del error del método y habrá que aceptar los coeficientes de variación 
obtenidos superiores al 10 % inicialmente fijado como límite pero inferiores al 20 
% de incertidumbre del método ICP como aceptables. No obstante, y para evitar 
mayores errores, se opta por la recomendación de realizar frecuentes calibrados 






Con el fin de reducir el consumo de muestra, se hicieron también 
experiencias en idénticas condiciones con la misma relación líquido sólido pero 
extrayendo 25 g de muestra con 250 ml de disolución de ácido cítrico. 
Al cambiar la masa de sólido y el volumen de líquido de 50 g de residuo y 
500 ml de solución de extracción a 25 g de residuo y 250 ml de solución, es 
necesario adaptar la posición de los electrodos de grafito en el vaso reactor cuya 
capacidad ahora también es menor. Como consecuencia, existe una diferencia en 
el área de contacto con la solución de extracción y en la distancia entre los 
electrodos. Al pasar de una relación 500/50 a una relación 250/25, la disminución 
de volumen total es de 50%, el área de contacto del electrodo disminuye de 25 cm2 
a 15 cm2, o sea una disminución de 40%, y la distancia entre los electrodos 
disminuye de 6 cm a 3,5 cm, o sea una disminución del 41,6%. A pesar de las 
diferencias en la posición de los electrodos, la corriente eléctrica se mantuvo en 
600 mA.  
Pero hay un problema con las condiciones en que ocurre esta extracción. 
Dado que el reactor tiene que ser más pequeño, se produce una subida de la 
temperatura a valores más altos que cuando la extracción ocurre con 50 g de 
muestra y 500 ml de solución de extracción. Con estos valores de temperatura 
más altos se genera mucha más evaporación y eso afecta la razón líquido-sólido 
que se modifica con el tiempo dificultando la operación de extracción que se torna 
demasiado imprevisible, inestable y difícil de controlar durante la extracción. Por 
ello todas las experiencias se llevaron a cabo con 50 g de muestra y controlando 
que el coeficiente de variación estuviera dentro del 10 %. 
La estrategia seguida en las experiencias posteriores ha sido por tanto, 
poner en el reactor 50 g de muestra y 500 ml de ácido cítrico 1M (relación 
líquido/sólido = 10/1) y someter la mezcla a una agitación de 600 rpm y una 
intensidad de corriente de 600 mA durante 6 horas. En función de la variable 
analizada posteriormente (concentración de reactivo, razón líquido-sólido, 
intensidad de corriente eléctrica, tiempo de extracción) estos parámetros de 
partida han sido modificados para estudiar la influencia que pueden tener esas 
modificaciones en el proceso. Cada experimento se llevó a cabo por cuadriplicado. 
Al igual que en este estudio de reproducibilidad, para prevenir eventuales 
variaciones en las fuentes de alimentación, en todas las experiencias posteriores, 
las cuatro repeticiones de cada extracción electroquímica se hicieron con la misma 
fuente de alimentación, o sea, en cada uno de los cuatro conjuntos de extracción 
disponibles se repetirá siempre el mismo valor de la variable en estudio. 
Durante la extracción electroquímica se han controlado cada 15 minutos 




potencial) actuando sobre el potencial eléctrico para mantener la intensidad de la 
corriente en el valor fijado. Todos los experimentos han empezado a las 9,00 horas 
de la mañana y han terminado a las 15,00 horas, excepto en el estudio de los 
tiempos de extracción en que la duración de la extracción es diferente de las 6 
horas (360 minutos). 
La posterior determinación de elementos extraídos y elementos asimilables que 
permanecen en el residuo después de tratada la muestra se llevó a cabo de acuerdo 
con el método seleccionado en el estudio previo de selección del mejor 
procedimiento de separación de fases (apartado 4.4.2). 
Con el fin de que este residuo no se deposite en el fondo del erlenmeyer 
durante la extracción con EDTA+NH4CH3COO garantizando así un contacto 
más efectivo y reproducible entre la solución de extracción de asimilables y la 
muestra, la velocidad de agitación se mantendrá en 150 ciclos por minuto y se 
garantizará una temperatura constante de 20ºC durante el tiempo de agitación en 
el agitador orbital con control de temperatura. 
La descripción detallada del proceso aparece en el apartado 3.10.2. 
 
4.5 – Optimización de las variables de extracción electroquímica 
 
El paso siguiente del estudio es la optimización de las variables de proceso: 
la concentración del reactivo de extracción, la razón líquido-sólido, la corriente 
eléctrica y el tiempo de extracción. El proceso de optimización busca los valores 
para los que la extracción de As es maximizada y la concentración de As asimilable 
es minimizada. Se busca también un compromiso con la maximización de la 
concentración extraída de Fe y Mn y con la minimización de la concentración de 
los mismos metales asimilables en el residuo después de la extracción con el ácido 
cítrico.  
Aunque la temperatura podría ser otra variable de proceso ya que su 
aumento podría potenciar la extracción, por lo menos en el punto de vista químico 
(Seok-Young et al., 2011), el análisis de esta variable no se ha considerado porque 
sería necesario acondicionar el reactor con un circuito de calentamiento y 
refrigeración. Por otra parte, como esta variable permanece sensiblemente 
constante en cada etapa de optimización puede ser considerada como una 
constante. La temperatura será monitorizada como forma de garantizar la calidad 
verificando que las condiciones de operación son similares en todas las 
repeticiones. Como ya se indicó en el apartado anterior, la variable intensidad de 





Tampoco se ha considerado el pH como variable del proceso ya que, aunque 
el pH es importante para promover la solubilización de los metales no influye en 
el aumento o en la disminución de su extracción con el tiempo puesto que 
permanece prácticamente constante durante todo el periodo de mezcla extracción 
(Moutsatsou et al., 2006). Además, está comprobado que, aunque  la solubilidad 
del arsénico en suelos contaminados es muy baja en condiciones neutras o 
ligeramente ácidas, se incrementa drásticamente a pH muy alto o muy bajo como 
es el caso de nuestro estudio (Gersztyn et al., 2013). Por ello se ha optado por 
trabajar directamente con el pH dado por la mezcla de la muestra de minería y el 
ácido cítrico. 
 
4.5.1 – Optimización de la concentración del reactivo de extracción 
 
Para el análisis de la influencia de la concentración del reactivo de 
extracción (ácido cítrico) sobre la eliminación de As y metales pesados y sobre la 
cantidad de los mismos elementos asimilables en los residuos obtenidos después 
de la extracción, se han estudiado cinco concentraciones diferentes comprendidas 
entre 0,2 y 1,0 mol/l. 
El intervalo de concentraciones de reactivo escogido está basado en una 
serie de cuestiones. El límite inferior se fijó en función del trabajo de 
Uwumarongie-Ilori y Okieimen (2010) quienes realizan la extracción química del 
arsénico con concentraciones de ácido cítrico de 0.05 mol/l. Dado que, en ese 
estudio, el rendimiento de As eliminado era inferior al 50 %, se eligieron 
concentraciones superiores de ácido para favorecer la extracción. El límite 
superior se fijó, por una parte por cuestiones económicas, y por otra, debido a que 
no es muy recomendable utilizar concentraciones superiores a 1 mol/l ya que a 
pesar de que la solubilidad de ácido cítrico en agua a 20ºC es del 59% en peso 
(Apelblat, 2014), a partir de 1 mol/l (aproximadamente 19 % en peso) ya 
empezamos a tener dificultad en disolver rápidamente el soluto.  
La relación líquido/ sólido y la duración de las extracciones también estuvo 
basada en el estudio de Uwumarongie-Ilori y Okieimen (2010) donde se utilizaron 
valores de 10/1 para la relación y se recomiendan tiempos de 6 horas para el 
proceso. 
Las condiciones de extracción fijadas para estos experimentos fueron las 







Tabla 4.19 – Condiciones de extracción para la optimización de la concentración de reactivo de 
extracción. 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 50 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 500 
Relación líquido/sólido (v/w) 10/1 
Velocidad de agitación (rpm) 600 
Concentración de ácido cítrico (mol/l) 0,2-1,0 
Intensidad de corriente (mA) 600 
Tiempo de extracción (h) 6 
 
Las muestras se han etiquetado con la letra C seguida del número de 
experimento para cada repetición y de otros dos números que indican la 
concentración de reactivo de extracción: 
- C1.02, C2.02, C3.02 y C4.02 son las cuatro repeticiones para la 
concentración de 0,2 mol/l de ácido cítrico. 
- C1.04, C2.04, C3.04 y C4.04 son las cuatro repeticiones para la 
concentración de 0,4 mol/l de ácido cítrico. 
- C1.06, C2.06, C3.06 y C4.06 son las cuatro repeticiones para la 
concentración de 0,6 mol/l de ácido cítrico. 
- C1.08, C2.08, C3.08 y C4.08 son las cuatro repeticiones para la 
concentración de 0,2 mol/l de ácido cítrico. 
- C1.1, C2.1, C3.1 y C4.1 son las cuatro repeticiones para la 
concentración de 1,0 mol/l de ácido cítrico. 
 
Una evaluación inicial de las condiciones de operación indica que la 
extracción se ha desarrollado en condiciones estables porque los coeficientes de 
variación se han mantenido por debajo del 10%. Evaluando los criterios de calidad 
se verifica que, en el caso de la concentración de 0,4 mol/l, la tercera repetición  
(C3.04 en Tabla C7 del Anejo C) muestra una respuesta algo diferente de las 
demás, siendo necesario aplicar un potencial un 18% inferior lo que se traduce en 
un perfil de temperatura también algo inferior para esta repetición particular; aun 
así todos los criterios de calidad son observados y los coeficientes de variación 





verificar en las Tablas C6 a C10 del Anejo C y en las Figuras D1 a D5 
correspondientes a la optimización de la concentración del reactivo de extracción 
en el Anejo D. 
Los resultados obtenidos para el As extraído muestran coeficientes de 
variación entre 1,08 % y 3,69 % para las cuatro repeticiones realizadas. La Figura 
4.70 muestra el gráfico correspondiente a la extracción del As con 
concentraciones de ácido cítrico de 0,2 a 1,0 mol/L. En la Tabla C11 del Anejo C 
se presentan los valores de concentraciones de As obtenidos a partir de las 
extracciones con sus respectivas desviaciones estándar y coeficientes de 
correlación. 
Como se puede apreciar, el aumento de la concentración de reactivo de 
extracción está directamente ligado con el porcentaje de extracción de As que 
pasa de ser del 59,3 % para una concentración de ácido cítrico de 0,2 mol/l a ser 
del 66,5 % para concentraciones de 0,6 mol/l y superiores. 
 
Figura 4.70 – Concentración del As extraído de la muestra compuesta I para las diferentes 
concentraciones del ácido cítrico usado como extractante. 
 
Los resultados para el Fe extraído (Figura 4.71) presentan coeficientes de 
variación para las cuatro repeticiones que varían entre 3,32% y 5,08%. Los valores 
obtenidos, las desviaciones estándar asociadas y los respectivos coeficientes de 
variación se presentan en la Tabla C11 del Anejo C. 
Al igual que en el caso del As, existe una relación entre el aumento de la 
concentración de reactivo de extracción y el porcentaje de extracción de Fe que 
varía desde un 14,3 % para la concentración de ácido cítrico más baja a valores en 






Figura 4.71 – Concentración del Fe extraído de la muestra compuesta I para las diferentes 
concentraciones del ácido cítrico usado como extractante. 
 
Los resultados obtenidos para el Mn extraído están representados en la 
Figura 4.72 y aparecen también recogidos junto a sus desviaciones estándar y a 
sus coeficientes de variación en la Tabla C11 del Anejo C. Los valores del 
coeficiente de variación para las cuatro repeticiones de todas las concentraciones 
de Mn extraído varían de 1,00% a 4,74%.  
Nuevamente se observa cómo la concentración de ácido cítrico en el medio 
influye en el porcentaje de elemento extraído que, en este caso, va de un 43.02 % 
para la concentración de 0,2 mol/l a un 53,48 % para la concentración de 0,8 
mol/l. 
 
Figura 4.72 – Concentración del Mn extraído de la muestra compuesta I para las diferentes 
concentraciones del ácido cítrico usado como extractante. 
 
Con el fin de ver más claramente la influencia de la concentración de 





representación ampliada de los resultados (Figura 4.73). En ella se puede apreciar 
cómo hay una máxima extracción para concentraciones de 0,8 mol/l de ácido. 
Aunque no hay estudios sobre la influencia de la concentración de ácido cítrico en 
la extracción electroquímica de estos elementos, sí que hay un estudio sobre 
extracción química de As con ácido cítrico en el que se demuestra que, al pasar de 
una concentración de 0.05 mol/l a una de 0.10 mol/l, se produce un aumento en 
torno al 10 % en la extracción química de As en suelos contaminados con este 
compuesto (Jang et al., 2005). 
El hecho de que se obtenga un valor máximo de extracción para una 
concentración determinada de reactivo podría resultar extraño ya que lo habitual 
es que haya una relación directa (Kim y Baek, 2015; Lee et al., 2015) o inversa 
(Santos et al., 2015), sin embargo, hay estudios de la influencia de la concentración 
del reactivo de extracción sobre la cantidad de elemento extraída aplicando, junto 
a la extracción química, técnicas de extracción complementarias (aunque distintas 
de la electroquímica) en los que se obtienen resultados análogos a los aquí 
presentados. Así Blitz-Raith (2012) encontraron que, en la extracción química con 
membranas, el porcentaje de Fe extraído presentaba un máximo para una 
concentración de HCl  de 3,0 mol/l siendo los valores extraídos mucho más bajos 
para concentraciones de HCl superiores e inferiores a ese valor. 
Sin embargo, las concentraciones de asimilables en el residuo después de 
la extracción electroquímica no parecen mostrar una clara tendencia con la gama 
de las concentraciones usadas en el reactivo de extracción. 
En el caso del As asimilable, los coeficientes de variación mínimo y máximo 
son 3,14% y 9,14%, respectivamente. La Figura 4.74 muestra las diferentes 
concentraciones de As asimilable en función de la concentración de ácido cítrico 
en la etapa de extracción química y eléctrica. Los valores de concentración de 
obtenidos, las desviaciones estándar y los coeficiente de variación, se presentan 
en la Tabla C12 del Anejo C. Comparando la concentración de As asimilable en 
las muestras tratadas con la concentración de As asimilable en la muestra 
compuesta I antes del tratamiento electroquímico, se observa que se ha reducido 
entre un 56,69 % y un 65,33 % como consecuencia del proceso lo que está en 












Figura 4.73 – Concentraciones de As (a), Fe (b) y Mn (c) extraídos de la muestra compuesta I para las 






Figura 4.74 – Concentración del As asimilable en el residuo de la muestra compuesta I para las 
diferentes concentraciones del ácido cítrico usado como extractante. 
 
Para la concentración del Fe asimilable los coeficientes de variación para 
las cuatro repeticiones de cada concentración de reactivo de extracción varían 
entre 2,32% y 13,24%. La extracción con 0,4 mol/l tiene un coeficiente de 
variación de 13,24% y es el único valor ligeramente superior al criterio de garantía 
de la calidad fijado en el 10%; parece ser un fenómeno aleatorio y esperable porque 
ya antes se había verificado que el coeficiente de variación del Fe asimilable en las 
extracciones era superior al del As y el Mn asimilables. En la Figura 4.75 se 
presentan los resultados obtenidos y la respectiva desviación estándar para la 
concentración de Fe asimilable en la muestra después de la extracción con varias 
concentraciones de ácido cítrico. En la Tabla C12 del Anejo C se presentan los 
valores obtenidos en todas las repeticiones con las respectivas desviaciones 
estándar y coeficientes de variación.  
En el caso del Fe la concentración de asimilable, en lugar de haber 
disminuido con la extracción, ha aumentado en valores siempre superiores al 50%. 
Este fenómeno puede deberse a la presencia de ácido cítrico en el medio. Se ha 
comprobado que, para cierta relación molar ligando/metal, los metales pesados 
complejados con ácidos orgánicos tienen mayor afinidad por las superficies de un 
adsorbente como el suelo que por pasar a disolución. Así Violante et al. (2010) 
evidenciaron que, en presencia de ácido cítrico, la adsorción de Cu y la de Pb sobre 
superficies de goethita aumentaban hasta un 75 % y un 130 %, respectivamente, 
en el intervalo de relaciones molares de ácido cítrico/metal entre 0 y 3; para 
relaciones mayores  la adsorción disminuía. La afinidad de los complejos por el 
sólido depende de la naturaleza y la concentración del catión y del ligando 
orgánico incluido en los complejos así como de las propiedades mineralógicas y 
superficiales del adsorbente y el pH (Violante et al., 2008). Esto explica que, en 




metal que está en mayor concentración en los residuos estudiados y el que, por 
tanto, presenta una relación molar de ácido cítrico/metal muy baja respecto a las 
presentadas por el As o el Mn. 
Se podría disminuir, por tanto, la cantidad de Fe asimilable utilizando 
mayores concentraciones de ácido cítrico, ya que grandes cantidades del ligando 
orgánico podrían ocupar los puntos de adsorción del sólido impidiendo que se 
adsorbieran los metales y podrían favorecer la formación de complejos con la 
consecuente desorción del metal (Violante et al., 2010). 
 
Figura 4.75 – Concentración del Fe asimilable en el residuo de la muestra compuesta I para las 
diferentes concentraciones del ácido cítrico usado como extractante. 
 
Los resultados obtenidos para el Mn asimilable podrían indicar un valor 
mínimo cuando la concentración de reactivo es de 0,8 mol/l pero ese mínimo 
posee una desviación estándar que lo coloca dentro del rango de los otros 
resultados. Los coeficientes de variación para las cuatro repeticiones de cada 
concentración de reactivo varían entre 3,26% y 6,29%. En la figura 4.76 se 
muestran los resultados y respectivas desviaciones estándar. Los valores 
obtenidos para cada repetición, desviaciones estándar y coeficientes de variación 
se presentan en la tabla C12 del Anejo C. La comparativa entre la concentración 
de Mn asimilable antes y después de la extracción electroquímica indica una 
reducción ligeramente suprior al 50 % lo que concuerda con la extracción de Mn 






Figura 4.76 – Concentración del Mn asimilable en el residuo de la muestra compuesta I para las 
diferentes concentraciones del ácido cítrico usado como extractante. 
 
Como consecuencia de los resultados previamente obtenidos se puede 
apreciar que  la influencia de la concentración de ácido cítrico sobre los 
asimilables no es igual para todos los contaminantes estudiados ya que, como se 
ha indicado, para el Fe tiene un comportamiento totalmente diferente. En el caso 
del As y el Mn asimilables se aprecia una notable disminución respecto a los 
existentes antes del tratamiento incluso para la concentración más baja de ácido 
cítrico utilizado (Figura 4.77), disminución que aumenta ligeramente al 
incrementarse la concentración de ácido hasta un valor de 0,8 mol/l, valor a partir 
del cual parece que se estabiliza. 
Lo que sí que se ha observado para los tres contaminantes, As, Fe y Mn, es 
una clara relación entre la cantidad asimilable residual y la cantidad de elemento 
que no ha sido extraídas en el proceso (Figura 4.77) que indica la estrecha 
dependencia que existe entre la cantidad de elemento que hay en el residuo y la 







Figura 4.77 – Concentraciones de elementos asimilables iniciales y asimilables  y no extraídos después 
del tratamiento electroquímico para: a) As, b) Fe, c) Mn. Influencia de la concentración de ácido cítrico. 
 
A la vista de los resultados obtenidos se pueden extraer una serie de 
conclusiones:  
- Los valores de los coeficientes de variación obtenidos para las 





como era esperado, en general son superiores a los valores de 
coeficiente de variación para las concentraciones obtenidas para el As y 
los metales totales, aunque todos ellos están por debajo del valor 
máximo del 10%. La única excepción es el coeficiente de variación para 
el Fe asimilable en la extracción con ácido cítrico 0,4 mol/l de Fe que 
llega a los 13,24%; dado que es un valor puntual, se puede decir que los 
coeficientes de variación son bajos y que hay reproducibilidad. 
 
- La concentración de reactivo de extracción más adecuada es de 0,8 
mol/l ya que, si bien para la extracción de As se obtienen valores 
similares para concentraciones de ácido cítrico de 0,6 mol/l, para el Fe 
y el Mn se consigue un máximo de extracción para aquella 
concentración. Por otra parte, con esa concentración se obtienen 
también los mínimos valores de asimilables en los residuos del 
tratamiento a excepción del Fe que tiene un comportamiento diferente 
como se indicó con anterioridad. Aunque mayores concentraciones de 
ácido cítrico podrían favorecer la disminución de Fe asimilable en el 
producto final no serían económicamente rentables y no favorecerían 
significativamente la disminución de los otros dos elementos (As y Mn) 
asimilables por lo que no son recomendables. 
 
Por tanto, a partir de ahora, todos los experimentos se realizarán con 
concentraciones de ácido cítrico de 0,8 mol/l. 
 
4.5.2 – Optimización de la razón líquido/sólido 
 
La razón líquido-sólido de la suspensión de la solución de extracción es 
importante para optimizar el coste del proceso usando la menor razón posible que 




La influencia de este parámetro se ha llevado a cabo manteniendo constante 
la masa de muestra (50 g) y variando el volumen de solución de extracción (50-
2000 ml) para cumplir las razones líquido-sólido en estudio que han variado entre 
1 y 40.  
La concentración de ácido cítrico elegida para hacer este estudio ha sido la 
optimizada en el estudio anterior: 0.8 mol/l. Las condiciones de extracción 
electroquímica fijadas para estos experimentos fueron las que aparecen en la tabla 
4.20. 
 
Tabla 4.20 – Condiciones de extracción para la optimización de la relación líquido/sólido en el 
proceso manteniendo la cantidad de sólido constante. 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 50 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 50-2000 
Relación líquido/sólido (v/w) 1/1-40/1 
Velocidad de agitación (rpm) 600 
Concentración de ácido cítrico (mol/l) 0,8 
Intensidad de corriente (mA) 600 
Tiempo de extracción (h) 6 
 
 
Las extracciones de razón líquido-sólido de 1 y 2,5 se hicieron en un vaso 
de 250 ml, las razones de 5 y 10 en un vaso de 600 ml, la razón 20 en un vaso de 






Figura 4.78 – Extracciones en curso para la optimización de la mejor razón líquido-sólido. 
 
Las muestras se han etiquetado con las letras Rz seguidas de unos números 
que indican la razón líquido/sólido y del  número de experimento para cada 
repetición: 
- Rz10.1, Rz10.2, Rz10.3 y Rz10.4 son las cuatro repeticiones para la 
razón líquido/sólido de 1. 
- Rz25.1, Rz25.2, Rz25.3 y Rz25.4 son las cuatro repeticiones para la 
razón líquido/sólido de 2,5. 
- Rz50.1, Rz50.2, Rz50.3 y Rz50.4 son las cuatro repeticiones para la 
razón líquido/sólido de 5. 
- Rz100.1, Rz100.2, Rz100.3 y Rz100.4 son las cuatro repeticiones para 
la razón líquido/sólido de 10. 
- Rz200.1, Rz200.2, Rz200.3 y Rz200.4 son las cuatro repeticiones para 
la razón líquido/sólido de 20. 
- Rz400.1, Rz400.2, Rz400.3 y Rz400.4 son las cuatro repeticiones para 
la razón líquido/sólido de 40. 
 
 
 La garantía de la reproducibilidad de la etapa de estudio de la razón 
líquido-sólido indica que el proceso se ha conducido dentro del 10% máximo 
aceptado para el de coeficiente de variación de las variables de proceso. Sólo ha 




donde los coeficientes de variación fueron superiores porque las condiciones de 
extracción en un vaso de 250 ml (que es lo más pequeño que permite montar la 
varilla de agitación y los dos electrodos de grafito) en el que se introducen 50 g 
de muestra incrementan notablemente la densidad de la suspensión generando un 
proceso de calentamiento muy fuerte  que provoca una rápida evaporación de la 
fracción líquida que hizo necesario realizar adiciones regulares de 10 ml de agua 
fresca, con el fin de mantener no sólo la relación líquido/sólido y la concentración 
C18 los valores de temperatura, corriente eléctrica y potencial aplicado para todas 
las extracciones y también los respectivos valores medios, de desviación estándar 
y de coeficiente de variación obtenidos. En las Figuras D6 a D11 del Anejo D, se 
presentan los gráficos obtenidos a partir de los valores de las variables de 
operación. 
En los resultados obtenidos para la extracción del As el coeficiente de 
variación para las cuatro repeticiones de las seis razones estudiadas oscila entre 
3,21% y 35,99% (Tabla C19 del Anejo C). Este coeficiente de variación tan elevado 
es el correspondiente a la extracción en que la razón líquido-sólido es de 1. Esta 
inestabilidad casi incontrolable tiene repercusiones en la extracción y amplifica la 
desviación estándar para las repeticiones de la extracción hecha con la razón 
líquido-sólido de 1. 
La Figura 4.79 muestra como existe una relación entre la razón 
líquido/sólido en la extracción electroquímica y el porcentaje de extracción de As 
que oscila entre el 10,35 % para la razón más baja (1) y el 60 % para razones de 5 






Figura 4.79 – Concentración del As extraído de la muestra compuesta I para las diferentes razones 
líquido-sólido. 
 
El patrón de extracción del Fe es muy diferente del anterior: las 
extracciones son tanto más efectivas cuanto menores son las razones líquido-
sólido. A medida que la razón líquido-sólido aumenta, la concentración de Fe 
extraído disminuye pasando el rendimiento de extracción de ser el 49.71 % para 
la razón 1 a ser el 8,49 % para la razón 40. Las cuatro repeticiones de cada razón 
estudiada poseen coeficientes de variación que oscilan entre 4,34% y 11,60% 
siendo el valor mayor el correspondiente a la extracción de razón 1 que fue muy 
inestable. La figura 4.80 muestra los resultados de la concentración de Fe extraída 
con el aumento de la razón líquido-sólido. En la Tabla C19 del Anejo C se 
presentan los valores de extracción obtenidos, las desviaciones estándar y los 





Figura 4.80 – Concentración del Fe extraído de la muestra compuesta I para las diferentes razones 
líquido-sólido. 
 
La extracción del Mn sigue un perfil similar en comparación con el Fe pero 
con valores significativamente diferentes porque las concentraciones iniciales son 
muy diferentes también. En el caso del Mn, la extracción también disminuye a 
medida que aumenta la razón líquido-sólido y parece tender a un valor asintótico 
a partir de la razón líquido-sólido de 10. Hay que destacar que, aunque el valor 
mayor para la extracción se obtiene para la razón de 1, el rendimiento de 
extracción extraído es del 107,69 %, valor a todas luces imposible ya que no se 
puede extraer más Mn del que tiene el suelo. Este dato claramente erróneo se 
debe a las dificultades ya expuestas en el caso de la extracción para una razón e 
indica que esa relación no es adecuada para la extracción. Para las demás 
relaciones, los rendimientos de extracción oscilaron entre el 76,49 % para la razón 
de 2,5 y el 44,43 % para la razón de 40. 
Los valores de coeficiente de variación de las cuatro repeticiones de cada 
razón líquido-sólido oscilan entre los 3,52% y 9,98% siendo el valor más alto el 
correspondiente a la razón 1.  
En la Figura 4.81 se presentan los resultados de la extracción de Mn en la 
fase de optimización de la razón líquido-sólido. En la Tabla C19 del Anejo C se 






Figura 4.81 – Concentración del Mn extraído de la muestra compuesta I para las diferentes razones 
líquido-sólido. 
 
La influencia de la concentración de reactivo de extracción sobre la 
cantidad de As, Fe y Mn extraídos se puede visualizar mejor en la representación 
ampliada de los resultados (Figura 4.82). En ella se puede apreciar cómo hay una 
máxima extracción de As para las razones de 5 y 10, aunque esos valores 
desfavorecen las extracciones de Fe y Mn. 
No hay estudios, con ácido cítrico, sobre la influencia de la razón 
líquido/sólido en la extracción electroquímica de As, Fe o Mn, pero los estudios 
de extracción química hechos con ese o con otros reactivos de extracción han 
indicado que la influencia es muy variable y depende de las características del 
reactivo de extracción y del sólido del que se extraen los metales  o los metaloides. 
Así, Lee et al. (2015) observaron un aumento de  As o Fe extraído con el 
incremento en la razón líquido/sólido al utilizar oxalato que tendía a ser 
asintótico para valores altos de la relación; Ettler et al. (2015) obtuvieron un 
máximo al extraer Mn en un medio de pH 7; Jang et al. (2005) comprobaron con 
disoluciones de NaOH cómo, al aumentar la razón líquido/sólido, la cantidad de 
As extraída podía tener tendencia asintótica, aumentar constantemente o 
presentar un máximo dependiendo del tipo de suelo; y Min et al. (2011) 
obtuvieron para la extracción con ácido cítrico un ligero aumento del As extraído 




un ligero aumento a partir de ese valor. Por tanto, y ante la gran variación de los 
resultados obtenidos para la relación entre elemento extraído y la razón 
líquido/sólido, no se puede decir que los resultados obtenidos en este trabajo sean 

























Figura 4.82 – Concentraciones de As (a), Fe (b) y Mn (c) extraídos de la muestra compuesta I para las 




Los valores de las concentraciones de asimilables obtenidos con diferentes 
razones líquido-sólido, sí que muestran tendencias muy similares de disminución 
de la concentración para los tres contaminantes estudiados. La característica más 
evidente son los elevados coeficientes de variación obtenidos para las cuatro 
repeticiones de cada razón estudiada, sobre todo para el residuo de la extracción 
hecha con la razón líquido-sólido de 1 para la que es muy difícil de mantener bajo 
control el proceso de determinación de la concentración de asimilables. 
Para el As, los altos valores de coeficiente de variación que oscilan entre 
22,91% y 64,07%, con el valor más alto para la razón 1, eliminan la robustez y 
confianza a los resultados pero la tendencia parece clara. En la figura 4.83 se 
muestra el gráfico de los resultados del As asimilable determinado en el estudio 
de la optimización de la razón líquido-sólido y las respectivas desviaciones 
estándar. En la Tabla C20 del Anejo C se presentan los resultados obtenidos de 
las concentraciones de todas las repeticiones de la determinación del As 
asimilable, sus desviaciones estándar y sus coeficientes de variación. 
En la comparativa de la concentración de As asimilable en las muestras 
tratadas con la concentración inicial de As asimilable en la muestra compuesta I 
antes del tratamiento electroquímico, se observa que se ha reducido entre un 10 
% y un 62 % como consecuencia del proceso lo que está en concordancia con los 
datos de As extraído. 
 
Figura 4.83 – Concentración del As asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 






Para el perfil de concentraciones de Fe asimilable se ha obtenido una 
tendencia análoga a la observada en el estudio de la influencia de la concentración 
de reactivo de extracción: en lugar de disminuir con la extracción, aumenta, 
siendo en este caso los valores obtenidos incluso mayores que en el caso anterior, 
ya que superan el valor inicial en la muestra compuesta I en más de un 100 %. 
Esto no resulta extraño ya que, como ya se indicó en el apartado 4.5.1, hay 
investigaciones que han demostrado que, para cierta relación molar 
ligando/metal, los metales pesados complejados con ácidos orgánicos tienen 
mayor afinidad por las superficies de un adsorbente como el suelo que por pasar 
a disolución obteniéndose concentraciones del metal asimilable en el residuo 
tratado hasta un 130 % superiores al valor en la muestra sin tratar (Violante et al., 
2010). El hecho de que, como también se comentó anteriormente, la afinidad de 
los complejos por el sólido dependa de la naturaleza y la concentración del catión 
y del ligando orgánico incluido en los complejos así como de las propiedades 
mineralógicas y superficiales del adsorbente y el pH (Violante et al., 2008) explica 
que, en nuestro caso, sólo para el Fe se produzca el fenómeno de adsorción ya que 
es el metal que está en mayor concentración en los residuos estudiados y el que, 
por tanto, presenta una relación molar de ácido cítrico/metal muy baja respecto 
a las presentadas por el As o el Mn. 
Los coeficientes de variación para los experimentos de Fe asimilable son 
en general bastante altos y oscilan entre 9,31% y 35,96% eliminando robustez y 
confianza a los resultados pero, de manera similar al As, la tendencia de la 
concentración de Fe en el residuo parece evidente. En la Figura 4.84 se presentan 
los resultados de la variación de la concentración de Fe asimilable en el residuo 
para las extracciones con diferentes razones líquido-sólido. En la Tabla C20 del 
Anejo C se presentan los valores obtenidos de concentraciones de Fe asimilables 






Figura 4.84 – Concentración del Fe asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 
compuesta I para las diferentes razones líquido-sólido. 
 
En relación a la concentración asimilable del Mn en el residuo después de 
las extracciones con diferentes razones líquido-sólido, se verifica que la tendencia 
es parecida a las anteriores: la concentración de Mn asimilable es inversamente 
proporcional a la relación líquido/sólido. En este caso, la mayoría de los valores 
de los coeficientes de variación obtenidos están por debajo del 10%  y varían entre 
5,67% y 15,45%, siendo este último el único superior al 10% y es el que 
corresponde a la extracción con razón 5. En la Figura 4.85 se presentan los 
resultados de la variación de la concentración de Mn asimilable en el residuo para 
las extracciones con diferentes razones líquido-sólido. En la Tabla C20 del Anejo 
C se presentan los valores obtenidos de concentraciones de Mn asimilables para 
todas las repeticiones, sus desviaciones estándar y coeficientes de variación. 
Comparando la concentración de Mn asimilable en las muestras tratadas con la 
concentración de Mn asimilable en la muestra compuesta I antes del tratamiento 
electroquímico, se observa que se ha reducido entre un 3,06 % y un 52,36 % como 









Figura 4.85 – Concentración del Mn asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 
compuesta I para las diferentes razones líquido-sólido. 
  
El efecto de la variación de la relación líquido/sólido es, por tanto, análogo 
para los tres contaminantes estudiados. En todos los casos se observa una 
disminución del elemento asimilable residual con el aumento de la relación 
líquido/sólido (Figura 4.86). Sin embargo, al contrario de lo que se vio al hacer el 
estudio de la influencia de la concentración de ácido cítrico, ahora la lógica  
relación que debería existir entre la cantidad asimilable residual y la cantidad de 
elemento que no ha sido extraída en el proceso sólo se observa para todas las 
relaciones líquido/sólido en el caso del As, ya que para el Fe y el Mn sólo se 
produce para relaciones de 10 o superiores. Esto, junto con los elevados 
coeficientes de variación obtenidos para las bajas relaciones líquido/sólido, parece 
indicar que para estas bajas relaciones el proceso sufre problemas de adsorción o 
precipitación que falsean los resultados de las cantidades  de contaminantes 
extraídas y asimilables. Esto no es de extrañar dado que, para relaciones de 1 y 
de 5, la suspensión de partida es muy densa y la movilidad de las partículas de 
residuo sólido es muy baja como consecuencia de la poca cantidad de solución de 
ácido cítrico presente en el reactor. Además se ha comprobado que, para razones 
líquido-sólido muy bajas (1-5) se produce el depósito del sólido de la suspensión 
en las paredes del vaso, en la varilla de agitación y en los electrodos a pesar de la 




desarrollan temperaturas más altas en el reactor con una importante vaporización 
de la fase líquida lo que origina una disminución de la razón líquido-sólido a lo 



















Figura 4.86 – Concentraciones de elementos asimilables iniciales y asimilables y no extraídos después 





 Como se indicó al principio del apartado, para llevar a cabo estos 
experimentos se utilizaron reactores de distinto tamaño en función de la relación 
líquido/sólido que se quería obtener manteniendo constante la cantidad de 
residuo que se quería extraer en 50 g. Esto obligó a modificar la separación de los 
electrodos con el fin de que tanto éstos como el agitador cupieran dentro del 
reactor. 
Para comprobar si la separación entre los electrodos podía afectar a los 
resultados se realizaron experiencias en las que, para conseguir las diferentes 
relaciones líquido/sólido, en lugar de mantener fija la cantidad de sólido y variar 
la de líquido se mantuvo fija la cantidad de líquido y se varió la de sólido (Tablas 
C21-C27 en Anejo C y Figuras D12-D16 en Anejo D). En todas estas experiencias 
el tamaño del reactor se fijó en un tamaño de 600 ml y la separación entre los 
electrodos se mantuvo constante. 
Las condiciones de operación utilizadas en estas experiencias se han 
incluido en la tabla 4.21. 
Tabla 4.21 – Condiciones de extracción para la optimización de la relación líquido/sólido en el 
proceso manteniendo la cantidad de líquido constante. 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 100-33,3 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 500 
Relación líquido/sólido (v/w) 5/1-15/1 
Velocidad de agitación (rpm) 600 
Concentración de ácido cítrico (mol/l) 0,8 
Intensidad de corriente (mA) 600 
Tiempo de extracción (h) 6 
 
En este caso, las muestras se han etiquetado de manera análoga a como se 
hizo con las anteriores (con las letras Rz seguidas de unos números que indican 





- Rz50.1, Rz50.2, Rz50.3 y Rz50.4 son las cuatro repeticiones para la 
razón líquido/sólido de 5,0. 
- Rz75.1, Rz75.2, Rz75.3 y Rz75.4 son las cuatro repeticiones para la 
razón líquido/sólido de 7,5. 
- Rz100.1, Rz100.2, Rz100.3 y Rz100.4 son las cuatro repeticiones para 
la razón líquido/sólido de 10,0. 
- Rz125.1, Rz125.2, Rz125.3 y Rz125.4 son las cuatro repeticiones para 
la razón líquido/sólido de 12,5. 
- Rz150.1, Rz150.2, Rz150.3 y Rz150.4 son las cuatro repeticiones para 
la razón líquido/sólido de 15,0. 
 
Los resultados obtenidos (Figuras 4.87 y 4.88)  muestran cómo, para 
razones de 10 o superiores no hay ninguna variación ni en elementos extraídos ni 
en asimilables residuales independientemente de que se mantenga constante la 
cantidad de sólido o el volumen de líquido. Esto indica claramente que ni la 
separación entre los electrodos ni la porción de los mismos introducida en el 
líquido (esta porción varía porque el volumen de la suspensión varía para las 
distintas relaciones mientras el volumen del reactor se mantiene fijo) afecta al 
proceso de extracción. Para la relación de 5 se observa una ligera diferencia para 
el Fe y el Mn extraídos que puede achacarse a los depósitos de sólidos en las 
paredes del reactor y la varilla antes citados. 
Teniendo en cuenta que la cantidad de residuo a tratar debe ser siempre 
constante dado que en un proceso en continuo ésta no puede modificarse, se 
deduce de lo anterior que las razones líquido/sólido de 10 parecen ser las más 
adecuadas en relación a extracción de As y metales pesados, reducción de As y 
metales pesados asimilables y reproducibilidad de los resultados, 







Figura 4.87 – Concentraciones de As (a), Fe (b) y Mn (c) extraídos de la muestra compuesta I para las 






Figura 4.88 – Concentraciones de As (a), Fe (b) y Mn (c) asimilables de la muestra compuesta I para las 




Ante los resultados obtenidos se pueden sacar las siguientes conclusiones: 
- Los valores de los coeficientes de variación obtenidos para las 
repeticiones de las concentraciones de As y metales asimilables, como 
era previsible, en general son superiores a los valores de coeficiente de 
variación para las concentraciones obtenidas para As y metales totales. 
Los valores más altos corresponden a las relaciones líquido/sólido más 
bajas debido a los problemas de inestabilidad detectados en el proceso 
para esas condiciones de operación. 
 
- La relación líquido/sólido más adecuada es de 10 (v/w) ya que es para 
la que se obtienen concentraciones más bajas de asimilables en el 
residuo final y el valor más alto de As extraído. Si bien relaciones más 
bajas favorecen la extracción de Fe y Mn no ocurre lo mismo con el As 
que es el objeto principal de eliminación en nuestros estudios. Además, 
las relaciones más bajas originan modificaciones en el proceso de 
extracción que se traducen en resultados de extracción no deseados. 
 
Por tanto, a partir de ahora, todos los experimentos se realizarán con 
relaciones líquido/sólido de 10 (v/w). 
 
4.5.3 – Optimización de la corriente eléctrica aplicada 
 
Uno de los estudios de optimización más importantes es la optimización de 
la corriente eléctrica aplicada dado que es la segunda fuerza de extracción en el 
estudio junto con la química y, en su aplicación, reside una de las innovaciones del 
estudio.  
El estudio se ha comenzado sin aplicación de corriente eléctrica, o sea, 
apenas con la fuerza de extracción química, y se ha continuado con corrientes 





200 mA hasta los 1000mA. Se hizo también una extracción complementaria con 
una corriente eléctrica radical de 2500 mA. 
Para las condiciones de extracción se han fijado las variables optimizadas 
anteriormente con una concentración de ácido cítrico de 0,8 mol/l y una razón 
líquido-sólido entre la masa seca de muestra y el volumen de solución de ácido 
cítrico de 10. La variable “tiempo de extracción”, aun sin optimización, se fija en 
los 360 minutos (6 horas) como en las etapas anteriores (tabla 22). 
Tabla 4.22 – Condiciones de extracción para la optimización de la corriente eléctrica aplicada 
en el proceso. 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 50 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 500 
Relación líquido/sólido (v/w) 10/1 
Velocidad de agitación (rpm) 600 
Concentración de ácido cítrico (mol/l) 0,8 
Intensidad de corriente (mA) 0-2500 
Tiempo de extracción (h) 6 
 
El etiquetado de las muestras también se ha realizado de manera análoga 
a como se hizo con las anteriores. Ahora se han utilizado las letras CE seguidas 
de unos números que indican la intensidad de corriente y del  número de 
experimento para cada repetición): 
- CE00.1, CE00.2, CE00.3 y CE00.4 son las cuatro repeticiones para la 
intensidad de corriente de 0 mA. 
- CE20.1, CE20.2, CE20.3 y CE20.4 son las cuatro repeticiones para la 
intensidad de corriente de 200 mA. 
- CE40.1, CE40.2, CE40.3 y CE40.4 son las cuatro repeticiones para la 
intensidad de corriente de 400 mA. 
- CE60.1, CE60.2, CE60.3 y CE620.4 son las cuatro repeticiones para la 




- CE80.1, CE80.2, CE80.3 y CE80.4 son las cuatro repeticiones para la 
intensidad de corriente de 800 mA. 
- CE100.1, CE100.2, CE100.3 y CE100.4 son las cuatro repeticiones para 
la intensidad de corriente de 1000 mA. 
- CE250.1, CE250.2, CE250.3 y CE250.4 son las cuatro repeticiones para 
la intensidad de corriente de 2500 mA. 
La garantía de la reproducibilidad de la etapa de estudio de la corriente 
eléctrica indica que el proceso se ha conducido dentro del 10% fijado como 
máximo para el coeficiente de variación de las variables de proceso. De hecho, la 
mayoría de los valores obtenidos para los coeficientes de variación son muy bajos. 
Los valores obtenidos para la temperatura, la corriente eléctrica y el potencial 
aplicado, sus desviaciones estándar y respectivos coeficientes de variación se 
presentan en las Tablas C28 a C34 y como gráficos en las Figuras D17 a D23 del 
Anejo D. 
El resultado de la extracción muestra que el As tiene una sensibilidad 
moderada a la aplicación de corriente eléctrica dado que el incremento de la 
extracción entre no aplicar corriente eléctrica y la extracción cuando se aplica la 
corriente que más extrae (800 mA) es de un 30,65%. Los porcentajes de As 
extraído con el tratamiento electroquímico fluctúan entre el 29,92 % para la 
intensidad de corriente más alta (2500 mA) y el 68,28 % obtenido para 800 mA. 
Los coeficientes de variación de las repeticiones de las concentraciones de 
As extraídas del residuo oscilan entre 0,62% y 10,42%, estando la mayoría de los 
valores por debajo del 5%. En la Figura 4.89 se presentan los resultados de las 
extracciones de optimización de la corriente eléctrica para el As y su respectiva 







Figura 4.89 – Concentración del As extraído de la muestra compuesta I para los diferentes valores de 
corriente eléctrica. 
 
Para el Fe, la influencia de la corriente eléctrica es más drástica siendo 6,5 
veces superior la extracción electroquímica con 1000 mA que la extracción 
química simplemente con ácido cítrico. En el peor de los casos (200 mA) la 
extracción electroquímica alcanzada es un 25 % más alta que la obtenida por 
extracción química. Para una intensidad de corriente de 2500 mA se ha obtenido 
una extracción del 126,42 % del Fe de la muestra lo que, a todas luces, es imposible 
ya que no puede extraerse más cantidad de Fe que la que tiene la muestra original. 
Este hecho puede justificarse por un fenómeno que se observó al aplicar 2500 mA: 
se apreció cierta sangría de la varilla de acero utilizada para la agitación. La 
sangría se observa directamente en la varilla porque después de la extracción 
presenta una superficie más rugosa y se observa también en el color de la solución 
de extracción que gana una tonalidad oscura. Dado que el acero inoxidable tiene 
como componente fundamental hierro (Balmforth & Lippold, 2000) es obvio que 
el Fe de la varilla que pasó a la solución falseó los resultados haciendo que la 
cantidad de Fe medida fuera muy superior a la que realmente se había extraído. 
El fenómeno de sangrado no se observó en ninguna de las otras extracciones por 
lo que los resultados obtenidos en esos casos se pueden considerar correctos. La 
corrosión del acero en un medio ácido está documentada (González, 1989) y su 




En la Figura 4.90 se presentan los resultados de las extracciones de 
optimización para el Fe y respectivas desviaciones estándar. En la Tabla C35 del 
Anejo C se presentan los valores obtenidos en las repeticiones de todas las 
extracciones de Fe, sus desviaciones estándar y respectivos coeficientes de 
variación que varían entre el 2,82 % y el 6,78 %. 
 
Figura 4.90 – Concentración del Fe extraído de la muestra compuesta I para los diferentes valores de 
corriente eléctrica. 
 
La extracción del Mn, tal como la extracción del Fe, aumenta con la 
corriente eléctrica. Tiene una progresión desde el 38,07 % para la extracción sin 
corriente eléctrica hasta el 66,66 % para la extracción con 800 mA.  Para la 
corriente de 1000 mA y 2500 mA los resultados indican que se ha extraído un 
116,11 % y un 262,14 %, respectivamente, del Mn total presente en la muestra. 
Obviamente esto es imposible ya que no se puede extraer más Mn que el presente 
en la muestra. La justificación está nuevamente en el sangrado de la varilla de 
acero inoxidable detectado para la mayor intensidad de corriente utilizada. Dado 
que el manganeso es un elemento básico en todos los aceros comerciales, y que el 
acero puede tener porcentajes de Mn desde algunas décimas hasta varias unidades 
pudiendo incluso llegar a un 15% en aceros de la serie 200 (ASSDA, 2006), es 
claro que la concentración excesiva de Mn extraído no proviene sólo de la muestra 





de la misma, aunque no se observara externamente, ya comenzó con 1000 mA de 
intensidad de corriente. 
Los coeficientes de variación de las repeticiones de las extracciones oscilan 
entre 0,81% y 6,93%; en general, la variabilidad de los resultados es baja lo que 
da robustez a los resultados. En la Figura 4.91 se presentan los resultados de las 
extracciones de Mn y de las desviaciones estándar. En la Tabla C35 del Anejo C 
se presentan los valores de todas las repeticiones, las medias, desviaciones 
estándar y coeficientes de correlación. 
 
Figura 4.91 – Concentración del Mn extraído de la muestra compuesta I para los diferentes valores de 
corriente eléctrica. 
 
 En la figura 4.92 se puede ver que el efecto de la corriente eléctrica en la 
extracción de Fe y Mn es similar pero difiere del obtenido para el As. Como ya se 
ha indicado con anterioridad, no hay ningún estudio sobre la extracción 
electroquímica de estos compuestos con ácido cítrico pero otros estudios 
realizados con otros reactivos de extracción sí que han mostrado un aumento en 
la extracción de As (Baek et al., 2009), de Fe (Sivapullaiah et al., 2015) o de Mn 
(Greičiūtė y Vasarevičius, 2007) con el aumento de la intensidad de la corriente 
aplicada. Aunque también hay que reseñar que hay investigadores que han 
indicado que no siempre existe ese efecto ya que con algunos reactivos de 




posibilidad de que haya un límite superior en la intensidad del campo aplicado que 
marque el máximo rendimiento de extracción como consecuencia de restricciones 
operacionales tales como un incremento en la temperatura (Genc et al., 2009). 
Todo esto estaría de acuerdo con los resultados obtenidos en este trabajo en el 
que se ha observado un aumento del rendimiento de extracción con la intensidad 
del campo eléctrico con un valor límite para el As.  
Sin embargo, hay otro factor que hay que tener en cuenta y es el sangrado 
de la varilla de agitación (comprobado a 2500 mA pero, probablemente, ya 
producido a 1000 mA) que aumentó la cantidad de Fe presente en el medio. 
Aunque no hay estudios sobre el efecto de un incremento de la cantidad de Fe 
sobre la extracción electroquímica del As sí que los hay sobre la extracción 
química de As con ácido cítrico y  está comprobado que hay acciones competitivas 
entre ambos contaminantes que hacen que la coexistencia del As con iones de Fe 
empeore notablemente los efectos de extracción del ácido cítrico (Min et al., 2011). 
Por tanto, la disminución en la cantidad de As extraído podría deberse tanto al 



















Figura 4.92 – Concentraciones de As (a), Fe (b) y Mn (c) extraídos de la muestra compuesta I para las 




El comportamiento de la concentración los asimilables en el residuo 
extraído depende del elemento en cuestión. La concentración del As asimilable 
sólo es superior a la obtenida sin aplicación de corriente eléctrica cuando el flujo 
es de 200 mA. Para los restantes valores de corriente eléctrica, la concentración 
de As asimilable es inferior y entre los 600 y los 2500 mA se cifra entre 10 y 15 
mg/kg que son valores comparables a los mínimos anteriormente detectados en 
otras extracciones y que es sensiblemente la mitad de la concentración original 
de As asimilable en la muestra compuesta I antes de las extracciones (33,34 
mg/kg). El valor mínimo de As asimilable en el residuo se obtiene para una 
corriente de 1000 mA pero no varía mucho respecto a los obtenidos a 800 mA. 
Estos resultados están en concordancia con los obtenidos para el As extraído. 
El coeficiente de variación mínimo en todas las repeticiones es de 3,29% 
para los asimilables obtenidos en el residuo de la extracción de 1000 mA y el 
máximo de 31,43% para la extracción de 2500 mA lo que da idea de la 
inestabilidad del sistema para esa intensidad como consecuencia del sangrado de 
la varilla. En la Figura 4.93 se presentan los resultados de la determinación de As 
asimilable para todas las extracciones y la desviación estándar de sus respectivas 
repeticiones. En la Tabla C36 del Anejo C se presentan los valores de la 
concentración de As asimilable de todas las repeticiones, valores medios, 
desviaciones estándar y coeficientes de variación. 
 
Figura 4.93 – Concentración del As asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 






Para la concentración de Fe asimilable, el perfil alcanzado coincide con el 
observado en los estudios de optimización anteriores: en lugar de disminuir con 
la extracción, aumenta, superando los valores obtenidos en más de un 100 % el 
valor inicial en la muestra compuesta I. En la revisión bibliográfica realizada para 
justificar estos resultados no se ha encontrado ningún estudio sobre extracción 
electroquímica de Fe con ácido cítrico pero sí se ha encontrado un estudio de 
extracción electroquímica de Fe realizado con ácido acético (Sivapullaiah et al., 
2015) en el que se demuestra que la reducción de Fe asimilable no es proporcional 
a la cantidad de flujo osmótico generado en el proceso electrocinético debido a 
procesos de adsorción o precipitación lo que justifica los resultados encontrados 
en nuestro trabajo. Estos resultados también están justificados, como ya se indicó 
en los apartados anteriores, por el hecho de que para cierta relación molar 
ligando/metal, los metales pesados complejados con ácidos orgánicos tienen 
mayor afinidad por las superficies de un adsorbente como el suelo que por pasar 
a disolución (Violante et al., 2010).  
El hecho de que sólo se haya apreciado este fenómeno para el Fe se debe, 
como también se comentó anteriormente, a que la afinidad de los complejos por 
el sólido depende de la naturaleza y la concentración del catión y del ligando 
orgánico incluido en los complejos así como de las propiedades mineralógicas y 
superficiales del adsorbente y el pH (Violante et al., 2008) lo que explica que, en 
nuestro caso, sólo para el Fe se produzca el fenómeno de adsorción ya que es el 
metal que está en mayor concentración en los residuos estudiados y el que, por 
tanto, presenta una relación molar de ácido cítrico/metal muy baja respecto a las 
presentadas por el As o el Mn. 
Los coeficientes de variación para el Fe asimilable han variado entre un 
2,21% y un 5.55 % para todos los casos excepto dos para los que han tenido valores 
en torno al 20 %. Aunque estos valores son un poco altos entran dentro del error 
del método de análisis ICP e indican que, cuando se analizaron esas muestras, era 
preciso hacer un recalibrado del aparato lo que se hizo para las muestras 




asimilable en el residuo después de sujeto a corrientes eléctricas crecientes. En la 
Tabla C36 del Anejo C se presentan los valores de concentración de Fe asimilable 
obtenidos para las repeticiones, sus valores medios, desviaciones estándar y 
coeficientes de variación. 
 
 
Figura 4.94 – Concentración del Fe asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 
compuesta I para los diferentes valores de corriente eléctrica. 
 
El aumento de la corriente eléctrica en la extracción no parece tener 
influencia en la concentración de Mn asimilable en el residuo ya que los valores 
obtenidos para el residuo tratado con diferentes valores de corriente eléctrica 
aplicada (12,91 mg/kg - 15,33 mg/kg) son del mismo orden que los obtenidos 
para la extracción sin corriente eléctrica (13,58 mg/kg). 
Los coeficientes de variación obtenidos en las repeticiones de la 
determinación del Mn asimilables para diferentes valores de corriente eléctrica 
oscilan entre 1,41% y 8,67%. En la Figura 4.95 se presentan los resultados de la 
determinación del Mn asimilable y respectivas desviaciones estándar de las 
repeticiones. En la Tabla C36 del Anejo C se presentan los valores de Mn 
asimilable obtenidos en cada repetición, sus medias, desviaciones estándar y 






Figura 4.95 – Concentración del Mn asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 
compuesta I para los diferentes valores de corriente eléctrica. 
 
El efecto de la intensidad de la corriente es pues totalmente diferente en el 
As, el Fe y el Mn asimilables residuales (Figura 4.96). Para el As se observa una 
disminución con el aumento de la intensidad, excepto para el punto 
correspondiente a 200 mA que parece ser una anomalía ya que todos los demás 
siguen la tendencia indicada; además, se mantiene la relación que debe existir 
entre la cantidad asimilable residual y la cantidad de elemento que no ha sido 
extraída en el proceso excepto para el punto anómalo de 200 mA y para el de 2500 
mA como consecuencia de la liberación de Fe de la varilla al medio. 
Sin embargo, para Fe y Mn asimilables se observa un aumento de la 
cantidad asimilable con el incremento de intensidad que parece indicar que el 
proceso electroquímico no favorece la eliminación de esos elementos asimilables. 
Por otra parte, la lógica  relación que debería existir entre la cantidad 
asimilable residual y la cantidad de elemento que no ha sido extraída en el proceso 
no se observa para las intensidades altas. Esto parece indicar que el aumento de 
intensidad de corriente eléctrica en el medio favorece procesos de precipitación o 
adsorción en la muestra junto a los comprobados procesos de corrosión de la 






Figura 4.96 – Concentraciones de elementos asimilables iniciales y asimilables y no extraídos después 





El hecho de que la relación entre el Fe asimilable retenido en la muestra 
tratada y la intensidad de corriente sea una relación lineal con un coeficiente de 
regresión de 0,9927 (Figura 4.97) parece indicar que la influencia del sangrado de 
la varilla (sólo observado para intensidades altas) es mínima en comparación con 
la influencia que la intensidad de la corriente eléctrica tiene sobre la cantidad de 
Fe adsorbido en el sólido. 
 
Figura 4.97 – Correlación entre la cantidad de Fe asimilable en la muestra I tratada 
electroquímicamente y la intensidad de corriente. 
 
Sin embargo, dicho sangrado sí que parece influir notablemente en la 
cantidad de Fe extraído. Las sospechas de interferencia del material de la varilla 
disuelto por las condiciones extremas de extracción se pueden confirmar si se 
compara la concentración extraída de Fe (muy mayoritaria en términos másicos 
en relación con otros constituyentes extraíbles de la muestra) con la pérdida de 
masa del residuo extraído determinada por peso de la muestra antes y después de 
la extracción. Se verifica que, para el metal más abundante que es el Fe, la pérdida 
de masa de la muestra acompaña la extracción de Fe en la solución hasta la 
extracción con 600 mA. Los resultados muestran que para la extracción de 800 
mA, aparentemente ya podrá haber algún Fe proveniente de la varilla, aunque 
mínimo, porque se verifica una pequeña pérdida de proporcionalidad entre 





















a 1000 mA esta falta de proporcionalidad es evidente aunque, visualmente, sólo 
se ha observado sangría de la varilla en la extracción de 2500 mA; de hecho, la 
posibilidad de degradación de la varilla para una intensidad de corriente de 1000 
mA ya se indicó al hacer el análisis de Mn extraído. El gráfico de la Figura 4.98 
muestra que la “extracción” de Fe con 2500 mA es unas tres veces superior a lo 
que sería de esperar por comparación con la proporción calculada con los 
diferenciales de masa de la muestra. Esta diferencia es también unas diez veces 
superior en relación a los valores máximos ya extraídos en las optimizaciones 
anteriores.  
 
Figura 4.98 – Porcentaje de masa total extraída, obtenida por diferencia entre las masas secas del 
residuo antes y después de la extracción y comparación con la masa de Fe extraída. Influencia de la 
intensidad de corriente eléctrica. 
 
Las conclusiones que pueden sacarse de los resultados obtenidos son las 
siguientes: 
- Los valores de los coeficientes de variación obtenidos para las 
repeticiones de las concentraciones de As y metales asimilables, una vez 
más, son superiores en su mayoría a los valores de coeficiente de 
variación para las concentraciones obtenidas para As y metales totales. 





























coeficientes de variación no superó el límite fijado del 10 %, 
atribuyéndose los valores que sí superaban ese límite a problemas de 
descalibrado del aparato de ICP que fueron subsanados una vez 
detectados. 
 
- La mejor opción de corriente eléctrica a aplicar en las extracciones es 
de 800 mA porque es la que maximiza la extracción de As, permite un 
valor de As asimilable cercano a los mínimos determinados y evita un 
deterioro significativo del acero en caso de ser utilizado este material 
en la varilla de agitación.  
 
Por tanto, a partir de ahora, todos los experimentos se realizarán con una 
intensidad de corriente eléctrica de 800 mA. 
 
4.5.4 – Optimización del tiempo de extracción 
 
Para la última etapa de optimización se ha estudiado la influencia del 
tiempo de extracción en la concentración de As, Fe y Mn extraída y en la 
concentración de asimilables de los mismos metales. Se mantienen los valores 
anteriormente optimizados para una concentración de 0,8 mol/l, razón líquido-
sólido de 10 y corriente eléctrica aplicada de 800mA. Los tiempos de extracción 










Tabla 4.23 – Condiciones de extracción para la optimización del tiempo de extracción utilizado 
en el proceso. 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 50 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 500 
Relación líquido/sólido (v/w) 10/1 
Velocidad de agitación (rpm) 600 
Concentración de ácido cítrico (mol/l) 0,8 
Intensidad de corriente (mA) 800 
Tiempo de extracción (h) 1,5-24 
 
El etiquetado de las muestras se ha realizado como se hizo en los estudios 
anteriores. Ahora se ha utilizado la letra T seguidas de unos números que indican 
el tiempo de extracción y del  número de experimento para cada repetición): 
 
- T1,5.1, T1,5.2 y T1,5.3 son las tres repeticiones para el tiempo de 
extracción de 1,5 horas. 
- T3.1, T3.2 y T3.3 son las tres repeticiones para el tiempo de extracción 
de 3 horas. 
- T6.1, T6.2 y T6.3 son las tres repeticiones para el tiempo de extracción 
de 6 horas. 
- T9.1, T9.2 y T9.3 son las tres repeticiones para el tiempo de extracción 
de 9 horas. 
- T12.1, T12.2 y T12.3 son las tres repeticiones para el tiempo de 
extracción de 12 horas. 
- T18.1, T18.2 y T18.3 son las tres repeticiones para el tiempo de 
extracción de 18 horas. 
- T24.1, T24.2 y T24.3 son las tres repeticiones para el tiempo de 
extracción de 24 horas. 
 
La reproducibilidad del proceso ha sido buena con la mayoría de los valores 
de temperatura, corriente eléctrica y potencial aplicado en las extracciones con 





superiores a 10% en los primeros minutos de extracción. En una de las 
repeticiones de la extracción de 12 horas de duración, el potencial aplicado ha 
resultado algo desfasado respecto al aplicado en las otras extracciones para 12 
horas. En este caso el coeficiente de variación del potencial tiene muchos valores 
de 10 a 11 % pero lo más importante es que los de la temperatura y la corriente 
eléctrica tienen baja variación. En las Figuras D24 a D30 del Anejo D se presenta, 
en forma gráfica, la evolución de las variables de proceso durante las repeticiones 
de las extracciones para todos los tiempos de extracción estudiados y, en las 
Tablas C37 a C43 del Anejo C, se incluyen los valores obtenidos, sus medias, 
desviaciones estándar y coeficientes de variación.  
La influencia del tiempo de extracción sobre la cantidad de As extraído está 
representada en la Figura 4.99. Lo resultados obtenidos han mostrado porcentajes 
de extracción de este contaminante que van desde el 59,72 % al 69,83 %, estando 
la cantidad extraída al cabo de 1,5 horas ya en torno al 60 %. Los coeficientes de 
variación obtenidos para la concentración de As extraído en las repeticiones de 
cada tiempo de extracción oscilan entre un mínimo de 1,15% y un máximo de 
9,00%. En la Figura 4.99 se presenta de forma gráfica las concentraciones de As 
extraídas para cada tiempo de extracción y la respectiva desviación estándar. En 
la Tabla C44 del Anejo C se presentan los valores obtenidos de extracción de As 
en todas las repeticiones de todos los tiempos de extracción, sus valores medios, 
desviaciones estándar y coeficientes de variación. 
 






La extracción de Fe aumenta con el aumento del tiempo de extracción, 
obteniéndose porcentajes de extracción entre el 11,25 % para 1,5 horas de 
extracción y el 68,25 % para 24 horas. Los coeficientes de variación de la 
concentración de Fe extraído en las repeticiones oscilan entre 0,49% y 9,92%. En 
la Figura 4.100 se presentan las concentraciones de Fe extraídas para cada tiempo 
de extracción y respectivas desviaciones estándar. En la Tabla C44 del Anejo C 
presentan las concentraciones extraídas en todas las repeticiones, sus medias, 
desviaciones estándar y coeficientes de variación.  
 
Figura 4.100 – Concentración del Fe extraído de la muestra compuesta I para los diferentes tiempos de 
extracción. 
 
El perfil de concentracción extraída de Mn también es creciente con el 
aumento del tiempo de extracción llegándose a la extracción total a las 18 horas 
y obteniéndose un 164,43 % de extracción a las 24 horas. Nuevamente aquí los 
resultados indican que se extrae más Mn del presente en la muestra lo que no es 
posible. Estos resultados parecen indicar que el efecto de la corriente sobre el 
deterioro de la varilla de agitación es función, además de la intensidad de dicha 
corriente, del tiempo que está pasando y que, mientras el efecto no se nota para 
tiempos inferiores, si que es remarcable cuando la extracción dura más de 12 





sangrado para la varilla trabajando con una intensidad de corriente de 800 mA y 
aquí se confirma que así es para tiempos de extracción muy largos. 
El coeficiente de variación de las repeticiones de las extracciones de Mn 
oscila entre 0,17% y 11,80%. En la figura 4.101 se presenta la concentraciones 
extraídas de Mn y sus desviaciones estándar. En la Tabla C44 del Anejo C se 
presentan los valores medios, las desviaciones estándar y los coeficientes de 
variación obtenidos en la extracción de Mn para cada repetición. 
 
 
Figura 4.101 – Concentración del Mn extraído de la muestra compuesta I para los diferentes tiempos de 
extracción. 
 
En la figura 4.102 se puede comparar el efecto del tiempo sobre la 
extracción del As, el Fe y el Mn presentes en la muestra compuesta I. En ella se 
puede apreciar cómo, en el caso del As, la mayor velocidad de extracción se 
alcanza en los primeros minutos disminuyendo notablemente a medida que 
aumenta el tiempo de extracción lo que hace que se obtenga una curva asintótica 
para este elemento. No existen estudios sobre la influencia del tiempo sobre la 
extracción electroquímica de As utilizando ácido cítrico como agente de 
extracción pero estudios realizados sobre su extracción química con oxalato (Kim 
y Baek, 2015; Lee et al., 2015) o con ácido cítrico (Jang et al., 2005) han mostrado 




extracción resulta ser mucho menor que para el As y, aunque para el Mn parece 
tender a una asíntota como ocurre para el As, en el caso del Fe la velocidad de 
extracción es prácticamente constante con el tiempo. Tampoco hay resultados 
sobre la extracción electroquímica de Fe y Mn con ácido cítrico si bien otros 
autores también han observado un aumento del Mn extraído al hacer extracciones 
químicas con ácido sulfúrico (Santos et al., 2015) o de Fe extraído al hacer 
extracciones químicas con oxalato (Kim y Baek, 2015; Lee et al., 2015) lo que 
concuerda con la tendencia observada en este trabajo. Sin embargo, esos mismos 
autores han encontrado una curva asintótica al representar la cantidad de Fe 
extraído frente al tiempo. 
Si se observan detenidamente las curvas obtenidas en este estudio, se puede 
apreciar que el punto obtenido para 24 horas parece discrepar de la tendencia de 
los demás puntos en todas las gráficas: en el caso del As la cantidad extraída 
disminuye respecto a las anteriores y, en el caso del Fe y el Mn, aumenta. Este 
hecho puede estar justificado por el efecto del sangrado de la varilla de agitación 
para tiempos de extracción tan altos como 24 horas que justifica una elevación en 
la concentración de Fe y Mn presentes en la fase líquida procedente de la 
extracción y una disminución de As como consecuencia de un incremento de Fe 
en el medio ya que, como se comentó en el apartado anterior, está comprobado 
que hay acciones competitivas entre ambos contaminantes que hacen que la 
coexistencia del As con iones de Fe empeore notablemente los efectos de 
extracción del ácido cítrico (Min et al., 2011). La eliminación de los puntos 
correspondientes a 24 horas hace que las curvas sí que tengan una tendencia 











Figura 4.102 – Concentraciones de As (a), Fe (b) y Mn (c) extraídos de la muestra compuesta I para los 




El comportamiento de la concentración los asimilables en el residuo 
extraído también es diferente para los tres contaminantes estudiados. 
La concentración de As asimilable en el residuo generado después del 
tratamiento electroquímico presenta un valor mínimo para un tiempo de 
extracción de 6 horas que indica que se ha eliminado un 58 % del As asimilable 
que tenía la muestra original. El valor obtenido al final de 9 horas es muy próximo 
(53,68 % del As asimilable inicial eliminado) lo que indica que la extracción 
durante tiempos entre 6 y 9 horas es la que menor concentración de As asimilable 
produce, dado que se da la particularidad de que el resultado obtenido para 6 horas 
de extracción, a pesar de ser menor que para 9 horas, tiene una desviación 
estándar bastante superior. Los coeficientes de variación obtenidos para las 
repeticiones de todos los tiempos de extracción han oscilado entre 2,39% y 16,60% 
y como en las etapas anteriores, este proceso de determinación de las 
concentraciones asimilables amplifica los coeficientes de variación, lo que puede 
retirar objetividad a la decisión de los mismos resultados. En la Figura 4.103 se 
presentan los resultados de la determinación del As asimilable y respectivas 
desviaciones estándar. En las Tabla C45 del Anejo C se presentan todos los 
valores de concentraciones de As asimilable determinadas, los valores medios, sus 
desviaciones estándar y coeficientes de variación. 
 
Figura 4.103 – Concentración del As asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 






Una vez más, para la concentración de Fe asimilable, el perfil obtenido 
concuerda con el obtenido en los estudios de optimización anteriores. Con la 
extracción se produce un aumento en lugar de una disminución, superando los 
valores obtenidos en más de un 100 % el valor inicial de Fe asimilable en la 
muestra compuesta I. Estos resultados se justifican con los estudios ya citados de 
otros autores que indican que, para cierta relación molar ligando/metal, los 
metales pesados complejados con ácidos orgánicos tienen mayor afinidad por las 
superficies de un adsorbente como el suelo que por pasar a disolución (Violante et 
al., 2010) y que la afinidad de los complejos por el sólido depende de la naturaleza 
y la concentración del catión y del ligando orgánico incluido en los complejos así 
como de las propiedades mineralógicas y superficiales del adsorbente y el pH 
(Violante et al., 2008) lo que explica que, en nuestro caso, sólo para el Fe se 
produzca el fenómeno de adsorción ya que es el metal que está en mayor 
concentración en los residuos estudiados y el que, por tanto, presenta una relación 
molar de ácido cítrico/metal muy baja respecto a las presentadas por el As o el 
Mn. 
Los coeficientes de variación en los experimentos de Fe asimilable han 
oscilado entre el 1,02 y el 6,34 % excepto para los tiempos de 1,5 y 24 horas que 
dieron coeficientes mayores al 10 % fijado como límite que sugirieron la necesidad 
de realizar un recalibrado del aparato para análisis ICP.  
En la Figura 4.104 se presentan los resultados obtenidos en la 
determinación del Fe asimilable y sus desviaciones estándar. En la Tabla C45 del 
Anejo C se presentan todos los valores obtenidos en las repeticiones de las 
determinaciones del Fe asimilable, sus valores medios, desviaciones estándar y 








Figura 4.104 – Concentración del Fe asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 
compuesta I para los diferentes tiempos de extracción. 
 
 
El Mn asimilable presenta un valor mínimo de forma análoga a como 
ocurría con el As. Este valor mínimo también se encuentra para los tiempos de 6-
9 horas para los que se obtiene una eliminación en torno al 50 % del Mn asimilable 
presente en la muestra compuesta I sin tratar. Los coeficientes de variación 
oscilan entre 0% y 20,12%. En la Figura 4.105 se presentan los resultados 
obtenidos en forma gráfica y las respectivas desviaciones estándar. En la Tabla 
C45 del Anejo C, se presentan todos los valores obtenidos, sus medias, 







Figura 4.105 – Concentración del Mn asimilable en el residuo de las extracciones  de la muestra 
compuesta I para los diferentes tiempos de extracción. 
 
El efecto del tiempo parece ser pues análogo en el As, Fe y Mn asimilables 
residuales. Se observa para todos ellos una disminución para tiempos bajos y un 
aumento para tiempos altos y la lógica  relación que debería existir entre la 
cantidad asimilable residual y la cantidad de elemento que no ha sido extraída en 
el proceso, no se observa para tiempos de extracción elevados (figura 4.106). Esto 
parece indicar que, a partir de 6 horas de extracción se favorecen los procesos de 
precipitación o adsorción en la muestra junto a los procesos de corrosión de la 
varilla de agitación con el correspondiente aumento en la cantidad de Fe y Mn 
depositados en el sólido que resultan perjudiciales para la eliminación de As 







Figura 4.106 – Concentraciones de elementos asimilables iniciales y asimilables y no extraídos después 





Con el fin de comprobar la interferencia del material de la varilla disuelto 
para tiempos muy altos de extracción se comparó, también aquí, la concentración 
extraída de Fe (mayoritaria en términos másicos en relación con otros 
constituyentes extraíbles de la muestra) con la pérdida de masa del residuo 
extraído determinada por peso de la muestra antes y después de la extracción. En 
este caso se comprueba que, para el metal más abundante que es el Fe, la pérdida 
de masa de la muestra acompaña la extracción de Fe en la solución hasta un 
tiempo de extracción de 3 horas. Los resultados muestran que, para 6 horas de 
extracción, aparentemente ya podrá haber algún Fe proveniente de la varilla, 
aunque mínimo, porque se verifica una pequeña pérdida de proporcionalidad entre 
extracción de Fe y la pérdida de masa de la muestra. En relación con las 
extracciones de más de 9 horas la falta de proporcionalidad es obvia (figura 4.107) 
lo que indica la dependencia del deterioro de la varilla no sólo de la intensidad de 
la corriente aplicada sino también del tiempo de duración de aplicación de la 
misma. 
 
Figura 4.107 – Porcentaje de masa total extraída, obtenida por diferencia entre las masas secas del 
residuo antes y después de la extracción y comparación con la masa de Fe extraída. Influencia del 
tiempo. 




- Como en los demás estudios, los valores de los coeficientes de variación 
obtenidos para las repeticiones de las concentraciones de As y metales 
asimilables, son superiores en general a los valores de coeficiente de 
variación para las concentraciones obtenidas para As y metales totales. 
Un 20 % de los coeficientes de variación superó el límite fijado del 10 
% debido a problemas de descalibrado del aparato de ICP que fueron 
subsanados una vez detectados. 
 
- El tiempo óptimo de extracción es de 6 horas ya que permite extraer 
un porcentaje muy elevado de As de la muestra compuesta I y da el 
valor mínimo de As asimilable en la muestra tratada. Si bien para 
tiempos superiores las cantidades de Fe y Mn extraídos parecen ser 
superiores, los resultados obtenidos para Fe y Mn asimilables en la 
muestra tratada indican que, a partir de 6 horas, los procesos de 
adsorción de estos contaminantes en el sólido y de sangrado de la 
varilla se intensifican empeorando el proceso de extracción del As que 
es el objetivo primordial de este trabajo. 
 
4.5.5 – Eficacia de la extracción electroquímica con ácido cítrico 
 
De acuerdo con los estudios anteriormente realizados, las condiciones 
óptimas de extracción electroquímica para la eliminación de As de una muestra 
compuesta por residuos contaminados de la mina de wolframio sita en 











Tabla 4.24 – Condiciones óptimas de extracción electroquímica para eliminación de As de una 
muestra compuesta por residuos contaminados (mina de Barruecopardo). 
Parámetro Valor 
Masa de muestra seca (g) 50 
Volumen de disolución de reactivo (ml) 500 
Relación líquido/sólido (v/w) 10/1 
Velocidad de agitación (rpm) 600 
Concentración de ácido cítrico (mol/l) 0,8 
Intensidad de corriente (mA) 800 
Tiempo de extracción (h) 6 
 
Con la finalidad de determinar si el proceso de extracción propuesto es 
eficaz para la eliminación del As, y adicionalmente del Fe y el Mn, se ha llevado a 
cabo un estudio comparativo entre los resultados de la bibliografía y los obtenidos 
en este trabajo para las condiciones óptimas (Tabla 4. 25). En la tabla no se 
incluyen los resultados del Fe asimilable porque, como se ha visto, no ha 
experimentado eliminación con los tratamientos. 
 
Tabla 4.25. Rendimientos de eliminación obtenidos en las condiciones óptimas de extracción 
electroquímica con ácido cítrico. 
 
Parámetro 









As total 1020,51±88,84 323,68±23,00 68,28 
Fe total 26474,80±1860,23 20042,4±329,62 24,30 
Mn total 126,64±11,98 43,74±0,14 65,46 
As asimilable 33,34±0,75 13,97±2,06 58,10 





Como ya se ha dicho previamente en varias ocasiones, no hay estudios 
exhaustivos sobre eliminación electroquímica de As, Fe o Mn utilizando ácido 
cítrico como reactivo de extracción por lo que el análisis comparativo respecto al 
rendimiento del tratamiento utilizado se hará con procesos de extracción química 
con ese u otros reactivos orgánicos o con procesos electroquímicos con ese u otros 
reactivos. 
 
Así, Jang et al. (2005) llevaron a cabo una extracción química con ácido 
cítrico en tres tipos de suelo diferente representativos de baja, media y alta 
concentración de arsénico: 
- Suelo sedimentario: 37 mg/kg de As,  15850 mg/kg de Fe y 253 mg/kg 
de Mn. 
- Suelo agrícola: 551 mg/kg de As, 19990 mg/kg de Fe y 555 mg/kg de 
Mn. 
- Escombrera de mina: 24200 mg/kg de As, 375600 mg/kg de Fe y 409 
mg/kg de Mn. 
El rendimiento de la extracción dependió más del tipo de suelo que de la 
concentración de ácido (0,05-0,10 mol/l) obteniendo un rendimiento de 
extracción del 54 % para el suelo poco contaminado, del 62 % para el suelo con 
una contaminación baja-media y de tan sólo el 6 % para el suelo altamente 
contaminado. En este trabajo no se realizaron estudios sobre la eliminación de Fe. 
 
Zou et al. (2009) estudiaron un suelo contaminado con 70,4 mg/kg de As 
mediante la extracción con EDTA con concentraciones entre 0,0 y 0,1 mol/l pero 
apenas obtuvieron un rendimiento máximo de extracción del 8 %. 
 
Moutsatsou et al. (2009) también utilizaron EDTA 0,1 mol/l para tratar 
un suelo contaminado con 7540 mg/kg de As, 223600 mg/kg de Fe y 6500 
mg/kg de Mn, logrando porcentajes de eliminación del 29 %, del 8% y del 56 %, 
respectivamente, lo que da idea de la influencia que puede tener el tipo de suelo 
sobre el rendimiento de la extracción. 
 
Szakova et al. (2009) utilizaron ácido acético con una concentración de 0,43 





- Pišt’any: As 37 ± 2 mg/kg, Fe 16400 ± 790 mg/kg y Mn 975 ± 13 
mg/kg 
- Mikulov: As 392 ± 30 mg/kg, Fe 18330 ± 1662 mg/kg y Mn 1185 ± 
161 mg/kg 
- Pramenác: As 254 ± 1 mg/kg, Fe 26697 ± 3465 mg/kg y Mn 1500 ± 
98 mg/kg 
- Pribram de prado: As 117 ± 1 mg/kg, Fe 13123 ± 415 mg/kg y Mn 
1042 ± 43 mg/kg 
-  Kbely As 43 ± 3 mg/kg, Fe 15101 ± 174 mg/kg y Mn 440 ± 23 mg/kg 
- Pribram cultivable: As 71 ± 4 mg/kg, Fe 14751 ± 1895 mg/kg y Mn 
991 ± 146 mg/kg 
- Litavka: As 437 ± 67 mg/kg, Fe 21617 ± 2280 mg/kg y Mn 3831 ± 
546 mg/kg 
- Kutná Hora: As 115 ± 3 mg/kg, Fe 16676 ± 177 mg/kg y Mn  434 ± 
26 mg/kg 
- Kutná Hora cultivable: As 473 ± 10 mg/kg, Fe 12949 ± 723 mg/kg y 
Mn  259 ± 14 mg/kg 
- Kutná Hora de prado: As 1428 ± 17 mg/kg, Fe 18137 ± 1274 mg/kg 
y Mn  476 ± 18 mg/kg 
- Pribram: As 36 ± 1 mg/kg, , Fe 12533 ± 1000 mg/kg y Mn  802 ± 38 
mg/kg 
 
Los resultados obtenidos oscilaron entre un 0,5 % de extracción para el 
caso de los suelos más contaminados hasta un máximo del 6% para el caso de los 
suelos menos contaminados. Estos autores no estudiaron la eliminación de Fe ni 
la de Mn de las muestras. 
 
Uwumarongie-Ilori y Okieimen (2010) trataron un suelo contaminado con 
39,55 mg/kg de As con varios ácidos orgánicos: oxálico, malónico, succínico y 
cítrico consiguiendo rendimientos de extracción inferiores al 50 % a pesar de la 





Min et al. (2011) realizaron su estudio en un suelo contaminado con 1200 
mg/kg de As, 15,2 mg/kg de Fe y 45,1 mg/kg de Mn. Como reactivo de 
extracción utilizaron ácido cítrico y, para concentraciones de éste de 0,25 mol/l, 
obtuvieron un 74 % de eliminación de As. Este valor es elevado cuando la 
concentración de Fe en el medio es de tan solo 45,1 mg/kg pero estos mismos 
autores comprueban que un aumento de Fe disminuye drásticamente la 
extracción de As. 
 
Kim et al. (2015) realizaron la extracción química en tres tipos de muestras 
(procedentes de una planta metalúrgica y de una mina de oro abandonada) 
conteniendo diferentes concentraciones de As y Fe según su procedencia: 
- Fundidor 1: 65,2 mg/kg de As y  25500 mg/kg de Fe 
- Fundidor 2: 1150 mg/kg de As y 55600 mg/kg de Fe 
- Mina: 100330 mg/kg de As y 186000 mg/kg de Fe 
con dos reactivos de extracción orgánicos: oxalato sódico y ácido ascórbico en 
concentraciones de 0,1 mol/l. 
 Los resultados obtenidos indicaron que las cantidades de As y Fe extraídas 
de las muestras dependían tanto del reactivo usado en la extracción como del tipo 
de suelo utilizado.  
Para las extracciones realizadas con oxalato los porcentajes de extracción 
en las muestras del fundidor 1 fueron del 68 % para el As y del 11 % para el Fe, 
en las muestras del fundidor 2 fueron del 10 % para el As y del 2 % para el Fe, y 
en las muestras de mina fueron del 20 % para el As y del 22 % para el Fe. 
Para las extracciones realizadas con ácido ascórbico los porcentajes de 
extracción en las muestras del fundidor 1 fueron del 67 % para el As y del 10 % 
para el Fe, en las muestras del fundidor 2 fueron del 7 % para el As y del 3 % para 
el Fe, y en las muestras de mina fueron del 2 % para el As y del 18 % para el Fe. 
De estos resultados se deduce que la extracción química con oxalato sódico 
o con ácido ascórbico es eficaz cuando la muestra contiene cantidades bajas de As 
pero no lo es cuando esas cantidades son más elevadas. En cuanto al Fe, la eficacia 






Lee et al. (2015) estudiaron la extracción química con oxalato en tres tipos 
de suelos contaminados con As: dos fueron tomados en tierras de cultivo próximas 
a una planta de fundición y el tercero fue tomado en la escombrera de una mina. 
El contenido en As, Fe y Mn fue diferente en cada muestra: 
- Muestra 1: 65,04 mg/kg de As,  28081,73 mg/kg de Fe y 528.66 mg/kg 
de Mn. 
- Muestra 2: 1127,96 mg/kg de As, 67210,50 mg/kg de Fe y 328,14 mg/kg 
de Mn. 
- Muestra 3: 94627,45 mg/kg de As, 140724,5 mg/kg de Fe y 34,17 mg/kg 
de Mn. 
 
Para las concentraciones de oxalato estudiadas, entre 0 y 0,1 mol/l, los 
resultados también indicaron una clara dependencia del rendimiento de 
extracción con la concentración de As en la muestra: el oxalato no fue eficaz para 
remediar los suelos altamente contaminados con As (muestras 2 y 3) obteniéndose 
para el suelo menos contaminado (muestra 1) un rendimiento máximo del 60 % 
para el As y del 20 % para el Fe. Estos autores no estudiaron la eliminación del 
Mn de la muestra. 
 
Yuan y Chiang (2008) hicieron sus estudios sobre un suelo contaminado 
artificialmente con 193,2 mg/kg de As. El tratamiento consistió en una 
extracción electroquímica utilizando dos reactivos diferentes: EDTA y ácido 
cítrico en concentraciones entre 0,1 y 0,5 %. La eficacia del proceso para la 
eliminación de As estuvo, en condiciones óptimas, por debajo de un 45 % con el 
EDTA y por debajo del 34 % para el ácido cítrico. 
 
Genc et al. (2009) llevaron a cabo una extracción electroquímica con ácido 
acético sobre un sedimento de un río que contenía 355 mg/kg de Mn y 14270 
mg/kg de Fe. En este trabajo la extracción de Fe fue despreciable y la de Mn sólo 
alcanzó un 18 %. 
 
García Hernández et al. (2011) trataron un suelo contaminado con 359 
mg/kg de As por extracción electroquímica con ácido acético y acetato amónico. 





Isosaari y  Sillanpää (2102) realizaron un estudio de extracción 
electroquímica con oxalato como reactivo de extracción sobre un suelo 
contaminado con 1230 mg/kg de As. Los resultados alcanzados en las 
condiciones óptimas de trabajo no superaban el 30 % de As extraído. 
 
Sivapullaiah et al. (2015) en la extracción electroquímica realizada con 
ácido acético sobre un suelo contaminado artificialmente con 1000 mg/kg de Fe 
alcanzaron tan solo un 1,1 % de eliminación de Fe en las condiciones óptimas de 
proceso. 
 
En cuanto al efecto de la extracción sobre la fracción asimilable del As, del 
Fe y del Mn, no se ha encontrado ningún estudio sobre tratamientos 
electroquímicos y sólo uno sobre tratamientos químicos para el caso del As 
(Rodríguez et al., 2003) en el que los autores trabajaron con quince tipos de 
residuos procedentes de una mina y un fundidor, con concentraciones de As total 
comprendidas entre 223 y 11500 mg/kg. Aunque no especifican qué parte del As 
total es As asimilable, sí que indican que la máxima reducción en el As asimilable 
que se ha alcanzado durante extracciones químicas llevadas a cabo con 1 mol/l de 
acetato o 0,2 mol/l de oxalato es del 40 %. 
 
De las referencias anteriores se puede deducir que los resultados de los 
tratamientos de extracción tanto química como electroquímica llevados a cabo 
hasta ahora para la eliminación de As, Fe y Mn son función de la composición del 
suelo y altamente dependientes de las concentraciones de contaminantes en él, 
observándose que, para suelos con contaminaciones semejantes a las de la muestra 
compuesta utilizada en nuestro estudio, no se han alcanzado en ningún caso 
rendimientos tan elevados como los aquí obtenidos por lo que se puede decir que 
el proceso de extracción electroquímica con ácido cítrico como reactivo de 
extracción resulta altamente eficaz para residuos con las características del aquí 
tratado. 
En cuanto al cumplimiento de la normativa vigente del residuo tratado, 
hay que tener en cuenta que el valor de referencia del As permitido en residuos 
puede tener distintos valores dependiendo del uso del suelo. Una revisión 
bibliográfica de distintas fuentes indica que los valores son muy dispares.  
En el Reino Unido e Irlanda, los valores de referencia, o sea, los valores 
por debajo de los cuales se considera que la toxicidad no es peligrosa son: suelos 





comerciales (640 mg/kg), todos los valores dados para masa seca y para suelos 
arenosos con 5% de materia orgánica (Environment Agency, 2009). En Francia, 
los valores de referencia son de 37 mg/kg en suelos de uso sensible y de 120 
mg/kg en suelos de uso no sensible (Morin y Dominique, 2000). La última 
revisión de los valores de referencia en Canadá es de 12 mg/kg para todos tipo de 
suelo (agrícolas, residenciales, comerciales y industriales) (Canadian 
Environmental Quality Guidelines, 2007). En los Países Bajos el valor de 
intervención por debajo del cual la concentración de As no es considerada 
peligrosa es de 76 mg/kg en un suelo con 10% de materia orgánica y con un 25% 
de arcilla (Rijkswaterstaat, 2009). En Australia los valores de referencia son 
presentados como HIL (Health Investigation Level) y, para el As, en los suelos 
residenciales varía entre 100 y 500 mg/kg, 300 mg/kg para suelos recreacionales 
y 3000 mg/kg para suelos comerciales (National Environment Protection 
Measures, 2010). En Japón los valores de referencia son de 150 mg/kg en suelos 
y de 15 mg/kg en campos de arroz (Ministry of the Environment of Japan, 2003). 
En España el Real Decreto 9/2005 de 14 de enero establece la relación de 
actividades potencialmente contaminantes del suelo y los criterios y estándares 
para la declaración de suelos contaminados, los contaminantes orgánicos y sus 
niveles genéricos de referencia para protección de la salud humana y de los 
ecosistemas pero no hace referencia a niveles de elementos traza y sus compuestos 
inorgánicos. Las comunidades autónomas tienen competencia para definir los 
niveles de referencia en metales pesados y otros elementos traza en los suelos de 
su territorio y, por esa vía, se hicieron propuestas para definición de niveles 
genéricos de referencia (NGR) en Galicia para la protección de la salud humana: 
son de 49 mg/kg para otros usos de suelos, 24 mg/kg para suelos urbanos y 614 
mg/kg para suelos industriales. Por otro lado en la perspectiva de la protección 
de los ecosistemas el NGR es de 50 mg/kg para todos los tipos de suelos (Vázquez 
y Anta, 2009). Los NGR(As) propuestos en la Comunidad de Madrid son 24, 24 
y 40 mg/kg, para otros usos, uso urbano e industrial, respectivamente. En la 
Comunidad de Cataluña, los NGR aprobados para la protección de la salud 
humana y protección de los ecosistemas, en todos los escenarios, es de 30 mg/kg 
(Agència de Residus de Catalunya, 2009). En el País Vasco, los valores indicativos 
de evaluación para As son 30 mg/kg, para zonas de juego infantil, suelo urbano, 
parque público y otros usos, y 200 mg/kg, para zonas industriales (Boletín Oficial 
del Estado, 2015). En la comunidad autónoma de Castilla y León, que es donde 
están ubicados los residuos de mina objeto  de este estudio, no hay ninguna 
normativa que limite el contenido de As en suelos. 
El corolario de esta información indica que, respecto al As, no hay consenso 
en cuanto al valor de referencia para los suelos de uso industrial que es el apartado 
donde mejor encajan los residuos estudiados y, quizá, también encajan en lo que 




podrían usar como suelos donde se pueden construir edificios de oficinas, tiendas, 
centros turísticos y restaurantes porque se quedan impermeabilizados.  
En relación con la normativa existente en España, el contenido en As en el 
residuo tratado estaría por debajo del valor propuesto para suelos de usos 
industriales en la comunidad de Galicia aunque por encima del valor propuesto 
en la comunidad de Madrid o aceptado en la comunidad de Cataluña. Hay que 
destacar que en esas comunidades no hay actividad minera lo que les ha podido 
llevar a limitar extraordinariamente el contenido de As en suelos pero estos 
valores son imposibles de cumplir en zonas de minería. Por ello, teniendo en 
cuenta la variación existente en los límites de As en suelos, se puede considerar 
como aceptable el valor alcanzado máxime teniendo en cuenta que el valor de As 
asimilable en el residuo tratado, que es el verdaderamente problemático y para 
cuyos límites no existe legislación vigente, es muy bajo. 
Respecto al Fe y al Mn no es normal el establecimiento de NGR porque 
son dos metales de transición muy abundantes en la corteza terrestre pero, en la 
propuesta para Galicia, en relación a la protección de la salud humana, se 
establecen para el Mn niveles de 850 mg/kg para otros usos, 1500 mg/kg para 
suelos urbanos y 2000 mg/kg para suelos industriales. Para la protección de los 
ecosistemas, el nivel es de 1000 mg/kg (Vázquez y Anta, 2009). El residuo tratado 
en este trabajo estaría muy por debajo de esos valores por lo que sería aplicable 
en cualquier tipo de suelo. 
 
4.6 – Estudios de modelación 
 
Como se ha comentado anteriormente la eliminación de los contaminantes 
de un suelo es función tanto de las características del suelo como de las 
características del  proceso de extracción utilizado. 
Ello hace necesario poder establecer una relación entre el tiempo de 
tratamiento y la concentración de contaminante eliminado en función de esas 
características, relación que viene dada por los modelos cinéticos.  
El estudio llevado a cabo consta de dos partes: en la primera se aplican 
varios modelos cinéticos a la extracción de As, de Fe y de Mn con el fin de 
encontrar el que mejor se ajusta al proceso en cada caso y, en la segunda, se 












4.6.1 – Modelos cinéticos aplicados 
 
Tradicionalmente para describir la cinética química de suelos y sedimentos 
se han utilizado ecuaciones cinéticas de orden cero, de primer orden, de segundo 
orden, de Elovich o de difusión parabólica que parecen describir adecuadamente 
el comportamiento de extracción de metales en función del tiempo; no obstante, 
la revisión bibliográfica realizada ha indicado que para la desorción de arsénico y 
metales pesados en  suelos contaminados los modelos cinéticos más aplicables son 
el modelo de difusión intraparticular, el modelo de Elovich y el modelo de two 
first-order reactions (de dos reacciones de primer orden) (Fangueiro et al., 2005; 
Elkhatib et al., 2007; Shirvani et al., 2007; Reyhanitabar  y Karimian, 2008). 
Por ello esos han sido los modelos cinéticos que se han utilizado en estos 
estudios de modelación. Estos modelos destacan por su sencillez en la aplicación 
y su fácil interpretación. 
 
4.6.1.1 – Modelo de difusión intraparticular 
  
Este modelo supone que la reacción de complejación de los metales y el 
ligando añadido es rápida y que la etapa limitante de la velocidad del proceso es 
la de difusión intraparticular del complejo formado (Yu y Klarup, 1994; Chen et 
al., 1998). Está basado en la segunda ley de Fick de la difusión. 
Normalmente, las ecuaciones que describen este tipo de procesos son 
complejas pero, para la desorción de metales presentes en sedimentos, se ha 
considerado que puede simplificarse quedando reducidas a la siguiente ecuación 
(Chen et al., 1998): 
  
∗ 	√                                                                                     (ec. 4.1) 
 
En que: 
 Qt – Concentración de metal extraído en un tiempo t (mg/kg) 
Q∞ – Concentración del metal extraído en un tiempo infinito 
(mg/kg) 
Kd – Constante de velocidad de difusión intraparticular (h-1/2) 





Graficando  frente a √ , incluyendo el punto (0,0), considerando que la 
concentración a tiempo infinito es la correspondiente a 18 horas y aplicando una 
regresión linear, se obtiene el valor de Kd a partir de la pendiente de la recta de 
regresión.  
Conocido el valor de Kd y el radio de las partículas de suelo R (m) se puede 
determinar el valor del coeficiente de difusión D (m2/h) a partir de la siguiente 
ecuación (Senthilkumaar et al., 2005): 
 
∗ 	                                                                        (ec. 4.2) 
De acuerdo con la granulometría de las partículas de residuo de minería 
estudiado, se ha tomado un valor medio para el radio de las mismas de 75 micras 
(75*10-6 m).  
 
El valor del error relativo medio (ARE) se calcula por la media de las 
diferencias relativizadas entre los valores experimentales (Qt) y los valores 
obtenidos a partir del modelo (Qmod): 
 
                                                                   (ec. 4.3) 
 
 El coeficiente de determinación (R2) se obtiene a partir de la suma total de 
los cuadrados (SStot) y de la suma residual de los cuadrados (SSres). 
 
            1                                                                    (ec. 4.4) 
  
Siendo: 
 ∑                                                                        (ec. 4.5)  








  	– valor experimental 
   – valor experimental medio 
   – valor obtenido por el modelo 
 
4.6.1.2 – Modelo de Elovich 
 
Esta ecuación se utiliza generalmente para determinar cinéticas de 
quimisorción de gases sobre sólidos, aunque también es adecuada para describir 
la cinética de desorción de contaminantes en suelos al entrar en contacto con 
disoluciones acuosas o de otros reactivos (Elkhatib et al., 2003; Shirvani et al., 
2007; Reyhanitabar y Karimian, 2008). Supone que los sitios activos del 
adsorbente son heterogéneos y, por ello, exhiben diferentes energías de 
activación, basándose en un mecanismo de reacción de segundo orden para un 
proceso de reacción heterogénea (Pinzón-Bedoya et al., 2009). 
Aplicada a la extracción de metales, la ecuación de Elovich quedaría tal y 
como se indica a continuación (Fangueiro et al., 2005): 
	 		 ∗ 	 ∗                                                                     (ec. 4.7) 
Que, en su forma integrada se transforma en: 
 
∗ 	 ln 1 ∗ 	 ∗ 	                                                   (ec. 4.8) 
 
donde: 
 Qt – concentración de metal extraído en un tiempo t (mg/kg) 
 t – tiempo de extracción (h) 
 a – velocidad inicial de desorción (mg/kg · h)  
b – coeficiente cinético relacionado con la superficie cubierta y la 






 Cuando a*b*t >> 1, la ecuación anterior se puede simplificar: 
 
∗ ln ∗ ln ∗                                                    (ec. 4.9) 
 
Esta ecuación puede ser simplificada aún más para obtener una forma más 
sencilla: 
∗ ln                                                      (ec. 4.10) 
en la que 
1
 y ∗ ln ∗ . 
La representación de Qt frente a ln t permitirá obtener una línea recta de 
pendiente igual a A y de ordenada igual a B que permitirá determinar los valores 
de los parámetros cinéticos A y B. 
La calidad del modelo se comprueba con el coeficiente de determinación 
(R2) y con el error relativo (ARE). 
 
4.6.1.3 – Modelo de two first-order reactions 
 
Este modelo considera que la extracción de metales o metaloides de un suelo tiene 
lugar en dos etapas: una rápida en la que se desorbería la fracción de los 
contaminantes que es fácilmente extraíble, y otra lenta en la que se desorbería la 
fracción de los contaminantes que es más difícil de extraer, ambas justificadas por 
cinéticas de primer orden (Bermond et al., 1998). 
 Por ello, se supone que hay múltiples reacciones de primer orden que 
tienen lugar simultáneamente y cuyas velocidades son independientes unas de 
otras, es decir, cada reacción puede ser descrita por (Fangueiro, et al., 2005): 
 
∗ 1 ∗ ∗ 1 ∗                              (ec. 4.11) 
 
donde: 
 Qt – concentración total de metal extraído en un tiempo t (mg/kg) 





Q1 – fracción de metal extraído en la reacción más rápida y asociada 
a la constante de velocidad k1 (mg/kg). 
 k2 – constante de velocidad de la reacción más lenta (h-1). 
Q2 – fracción de metal extraído en la reacción más lenta y asociada 
a la constante de velocidad k2 (mg/kg). 
 t – tiempo de extracción (h) 
 
La resolución de esta ecuación se lleva a cabo en dos pasos:  
- En el primer paso se considera que, al principio de la extracción, sólo 
tiene lugar la etapa de desorción rápida  por lo que la segunda parte de 
la ecuación es nula y se puede hacer una estimación de los valores de Q1 
y k1 a partir de la ecuación simplificada: 
 
∗ 1 ∗                                  (ec. 4.12)  
 
- En el segundo paso se tiene en cuenta la ecuación completa tomando 
como referencia los valores obtenidos en el paso anterior y pudiendo así 
determinar los valores de los parámetros Q2 y k2. 
 
 Como se ha indicado, el objetivo del primer paso es obtener los valores de 
Q1 y de k1 y eso se hace iterativamente, a partir de los datos experimentales 
correspondientes a tiempos  inferiores o iguales a 1,5 horas, suponiendo valores 
empezando con 1 y 1 hasta que, para cada tiempo de extracción, el 
valor obtenido con la ecuación del modelo sea igual al valor obtenido 
experimentalmente de modo que el cuadrado de la diferencia entre estos valores 
sea nulo. La aproximación inicial se hace estimando primero los valores para  
hasta que el valor obtenido por el modelo esté suficientemente próximo al valor 
experimental y, una vez conseguido esto, se hace el tanteo fino estimando los 
valores para . En esta etapa se puede comprobar también si un sencillo modelo 
cinético de primer orden justifica los resultados obtenidos. 
 Para completar la simulación con la fase reactiva más lenta hay que repetir 
el proceso iterativo de estimación pero ahora con los valores de  y de  y para 
los tiempos posteriores a 1,5 horas. Los valores de los coeficientes serán valores 
medios de los obtenidos para los distintos resultados experimentales. 
También en este caso, la calidad del modelo se comprueba con el coeficiente 





4.6.2 – Modelación de la extracción 
 
En este apartado se van a ajustar los valores de concentración del As, del 
Fe y del Mn extraídos, obtenidos en la etapa de optimización del tiempo de 
extracción (apartado 4.5.4), a los modelos de difusión intraparticular, de Elovich 
y de two first-order reactions. Se determinarán los valores de las constantes 
cinéticas y se decidirá qué modelo ajusta mejor a los datos experimentales a partir 
del coeficiente de regresión R2  y del error relativo medio ARE (Average Relative 
Error). 
En todos los casos se ha incluido el punto (0,0) como dato aunque, en el 
caso del modelo de Elovich, este punto ha sido sustituido por un punto muy 
próximo  (0,001, 0,001) ya que la resolución logarítmica no permitía incluir el 
origen de coordenadas (0,0). Para el ajuste cinético no se han tenido en cuenta los 
resultados obtenidos a 24 horas ya que, para esos tiempos, los valores obtenidos 
se desvían ostensiblemente de los demás como consecuencia del problema de 
sangrado de la varilla de agitación. 
 
4.6.2.1 – Aplicación de los modelos a la extracción de As  
 
La distribución de la concentración de As extraído para diferentes tiempos 
simulada con el  modelo de difusión intraparticular se presenta en la Figura 4.108. 
Los valores obtenidos se incluyen en la Tabla E1 del Anejo E.  
La constante de difusión determinada es Kd=0,3037 h-1/2 y el coeficiente de 
difusión determinado es D=5,19*10-10 m2 h-1 de lo que resulta el siguiente modelo 
de difusión intraparticular de extracción de As: 
226,94	√                                     (ec. 4.13)  
 
Con este modelo se obtiene un coeficiente de regresión R2=0,413 y un error 







Figura 4.108 – Ajuste de la concentración de As extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Difusión Intraparticular (línea). 
 
La misma extracción se ha simulado con el modelo de Elovich en el que se 
determinan las constante cinéticas a y b (Figura 4.109). Los cálculos 
correspondientes están incluidos en la Tabla E4 del Anejo E. Los valores de las 
constantes determinados han sido a=85758,97 mg/kg·h y b=0,013 kg/mg.  
Con estos valores se ha deducido el modelo siguiente:  
76,574 ∗ ln 539,73                          (ec. 4.14)  
 






Figura 4.109 – Ajuste de la concentración de As extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Elovich (línea). 
  
La modelación de los datos experimentales con el modelo two first-order 
reactions determina las constantes cinéticas de las dos reacciones (Q1, k1, Q2 y 
k2). En la Figura 4.110 se presenta en la forma gráfica el modelo y la distribución 
de los valores experimentales y en las Tablas E7-E10 del Anejo E se presentan 
los resultados obtenidos en el ajuste a este modelo. 
El ajuste a una cinética de primer orden a partir de los valores de Q1=610,0 
mg/kg y k1=0.078 h-1 no dio buenos resultados (Tabla E8 del Anejo E). 
Los valores obtenidos de las constantes son Q1=610 mg/kg, k1=4,68 h-1, 
Q2=84,9 mg/kg, y k2=0,66 h-1 con los cuales se ha deducido el modelo: 
 
 610,0 ∗ 1 , ∗ 84,9 ∗ 1 , ∗   (ec. 4.15) 
 







Figura 4.110 – Ajuste de la concentración de As extraída experimentalmente (puntos) al modelo de two 
first-order reactions (línea). 
 
 
4.6.2.2 – Aplicación de los modelos a la extracción de Fe  
 
La simulación con el modelo de difusión intraparticular para la distribución 
de la concentración de Fe extraído se presenta de forma gráfica en la Figura 4.111.  
Se calcularon también las constantes cinéticas cuyos valores son  para la 
constante de difusión Kd=0,2171 h-1/2 y para el coeficiente de difusión D=2,65*10-
10 m2 h-1 de lo que resulta el siguiente modelo de difusión intraparticular de 
extracción del Fe: 
0,2171	√                             (ec. 4.16)  
 
Los valores obtenidos se presentan en la Tabla E2 del Anejo E. La 






Figura 4.111 – Ajuste de la concentración de Fe extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Difusión Intraparticular (línea). 
 
En la simulación con el modelo de Elovich se determinaron las constantes 
cinéticas a y b. Los datos para las determinaciones del modelo de Elovich se 
presentan en la Tabla E5 del Anejo E. Los valores de las constantes cinéticas 
obtenidos son a=258877,7 y b=0,00097. Con estos valores se ha deducido el 
modelo siguiente: 
 1031,9 ∗ ln 5701,2                                  (ec. 4.17) 
 
que se presenta graficado en la Figura 4.112. Se ha determinado un coeficiente 























Figura 4.112 – Ajuste de la concentración de Fe extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Elovich (línea). 
 
La modelación de los datos experimentales con el modelo two first-order 
reactions determina las constantes cinéticas de las dos reacciones (Q1, k1, Q2 y 
k2). En la Figura 4.113 se presenta en la forma gráfica el modelo y la distribución 
de los valores experimentales y en las Tablas E11-E14 del Anejo E se presentan 
los valores usados y los resultados obtenidos. 
El ajuste a una cinética de primer orden a partir de los valores de 
Q1=2979,0 mg/kg y k1=5,31 h-1 no dio buenos resultados (Tabla E12 del Anejo 
E). 
Los valores obtenidos de las constantes cinéticas son Q1=2979,0 mg/kg, 
k1=5,31 h-1, Q2=5227,96 mg/kg, y k2=1,14 h-1 con los cuales se ha deducido el 
modelo: 
2979,0 ∗ 1 , ∗ 5227,9 ∗ 1 , ∗            (ec. 4.18) 


























Figura 4.113 – Ajuste de la concentración de Fe extraída experimentalmente (puntos) al modelo de two 
first-order reactions (línea). 
 
4.6.2.3 – Aplicación de los modelos a la extracción de Mn  
  
La concentración de Mn extraído simulada con el  modelo de difusión 
intraparticular se presenta graficada en la Figura 4.114. Las constantes cinéticas 
determinadas utilizadas para definir el modelo y los valores obtenidos se 
presentan en la Tabla E3 del Anejo E.  
Se han obtenido los siguientes valores para la constante de difusión 
Kd=0,2481 h-1/2 y para el coeficiente de difusión D=3,46*10-10 m2 h-1 de lo que 
resulta el modelo de difusión intraparticular de extracción de Mn: 
 31,86√                                     (ec. 4.19) 








Figura 4.114 – Ajuste de la concentración de Mn extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Difusión Intraparticular (línea). 
 
La extracción del Mn simulada por el modelo de Elovich permitió  la 
determinación de las constantes cinéticas a y b cuyos valores son a=5553.97 
mg/kg·h y b=0,0888 kg/kg. Los cálculos para las determinaciones de las 
constantes y del modelo de Elovich se presentan en el Anejo E y en la Tabla E6. 
El modelo deducido es el siguiente: 
11,26 ∗ ln 69,81                                  (ec. 4.20) 
que se presenta graficado con los valores experimentales en la Figura 4.115. A 





















Figura 4.115 – Ajuste de la concentración de Mn extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Elovich (línea). 
 
La modelación de los datos experimentales con el modelo two first-order 
reactions se presenta en la Figura 4.116 después de determinadas las constantes 
cinéticas de las dos reacciones (Q1, k1, Q2 y k2). En el Anejo E se presentan los 
resultados obtenidos y los valores usados en las Tablas E15-E18. 
El ajuste a una cinética de primer orden a partir de los valores de Q1=58,0 
mg/kg y k1= 6,0 h-1 no dio buenos resultados (Tabla E16 del Anejo E). 
Los valores obtenidos de las constantes son Q1=58,0 mg/kg, k1=6,0 h-1, 
Q2=37,34 mg/kg y k2=1,15 h-1 con los cuales se ha deducido el modelo: 
58,0 ∗ 1 , ∗ 37,34 ∗ 1 , ∗                        (ec. 4.21) 
































Figura 4.116 – Ajuste de la concentración de Mn extraída experimentalmente (puntos) al modelo de two 
first-order reactions (línea). 
 
4.6.2.4 –Evaluación de los modelos aplicados 
 
La evaluación del modelo que mejor se ajusta a los datos experimentales se 
hará analizando la Tabla 4.26 en la que se resumen los valores calculados para el 
coeficiente de determinación R2 y para el error relativo medio (ARE) para los tres 
elementos y los tres modelos estudiados. Se buscará siempre el ajuste en el que el 
coeficiente de determinación R2 sea lo más alto posible y el error relativo medio 












Tabla 4.26 – Resumen de los valores del coeficiente de determinación (R2) y del error relativo medio 
(ARE) para los tres modelos estudiados y para los tres contaminantes estudiados. 
  As Fe Mn 
Modelo de difusión intraparticular 
R2 0,412 0,942 0,926 
ARE 0,233 0,142 0,112 
Modelo de Elovich 
R2 0,986 0,611 0,845 
ARE 0,032 0,406 0,147 
Modelo de two first-order reactions 
R2 0,973 0,452 0,691 
ARE 0,049 0,530 0,738 
  
De acuerdo con estos resultados, el modelo que mejor se ajusta a los datos 
experimentales de concentración extraída de As es el modelo de Elovich que es el 
que tiene el mayor valor de R2 (0,986) y el menor valor de ARE (0,032). Los datos 
de la tabla 4.26 indican que el modelo de two first-order reactions también presenta 
un buen ajuste para el As (R2 = 0,973, ARE = 0,049) pero que el ajuste del modelo 
de Elovich es aún mejor. 
Los resultados obtenidos están de acuerdo con los hallados en la 
bibliografía donde otros autores han encontrado también que el modelo de 
Elovich es el que mejor ajustar los resultados de la extracción de arsénico presente 
en suelos. 
Así Tokunaga y Hakuta (2002) en su estudio sobre la extracción tanto con 
ácido fosfórico al 9,4 %  como con ácido sulfúrico al 11 % del arsénico presente en 
un suelo contaminado artificialmente con 2830 mg/kg de este elemento 
comprobaron que el modelo cinético que mejor ajustaba la desorción de ese 
contaminante era el modelo de Elovich. 
Por su parte, Min et al. (2008) estudiaron la remediación de un suelo 
contaminado con 79,68 mg/kg de As mediante la utilización de ácido fósforico de 
concentración 100 mmol/l y aplicaron distintos modelos cinéticos al proceso de 
desorción de As (de primer orden, de difusión intraparticular, de las two-first order 





También Mukhopadhyay y Hashim (2015) comprobaron, entre los 
modelos enyasados (de primer orden, de difusión intraparticular, de las two-first 
order reactions  y de Elovich), que el modelo de Elovich era el que mejor ajustaba 
la desorción de As de un suelo contaminado con 88,2 mg/kg utilizando para ello 
surfactantes (1,5 %) o ácido fosfórico (100 mmol/l). 
Asimismo, Jang et al. (2005) obtuvieron el mejor ajuste cinético de los 
modelos utilizados (de primer orden, de difusión intraparticular, de las two-first 
order reactions  y de Elovich) empleando el modelo de Elovich en la extracción con 
alícuotas de ácido clorhídrico 50 mmol/l y ácido cítrico 100 mmol/l de un suelo 
contaminado con 15 mg/kg de As. 
Todos los autores utilizaron el coeficiente de determinación o regresión y 
los errores estándar para seleccionar el mejor modelo cinético al igual que se ha 
hecho en este trabajo. El buen ajuste del modelo de Elovich para la desorción de 
As presente en suelos es indicativo de  la heterogeneidad del proceso de difusión 
en la extracción de arsénico (Li et al., 2001). 
En cuanto a la extracción de Fe y Mn, el modelo que mejor ajusta es el de 
difusión intraparticular (FE => R2 = 0,942, ARE = 0,142; Mn => R2 = 0,926, 
ARE = 0,112). Sobre la cinética de desorción de Fe y Mn de suelo hay pocos 
trabajos pero, no obstante, se han encontrado dos que concuerdan con el resultado 
de nuestros estudios. 
Yu y Klarup (1994) estudiaron la extracción de Fe en tres tipos de suelo 
contaminados con 2,4*104, 2,3*104 y 3,2*104 mg/kg con EDTA 0,1 mol/l, 
encontrando que, de los modelos estudiados (de primer orden, de difusión 
intraparticular, de las two-first order reactions  y de Elovich), el de difusión 
intraparticular era el que mejor ajustaba a la desorción de Fe.  
Y Richard en su tesis doctoral (2011) comprobó también que la desorción 
de Mn se ajustaba a un modelo de difusión intraparticular cuando estudió la 
extracción en suelos con 275-12362 mg/kg de Mn utilizando agua de mar. 
 
4.6.3 – Influencia de las variables de proceso en los modelos cinéticos  
 
Desde punto de vista práctico es interesante saber cómo las variables 
manipuladas durante el proceso pueden influir en la extracción sin necesidad de 
llevar a cabo comprobaciones empíricas. Por ello se va a analizar la relación 
existente entre esas variables y el modelo cinético de extracción óptimo de los 
contaminantes estudiados (As, Fe y Mn) con la finalidad de poder determinar en 




Para este estudio se ha utilizado una nueva muestra y, por eso, los valores 
de extracción son ligeramente diferentes de los de la muestra usada hasta este 
punto del trabajo. La primera muestra (Compuesta I) tenía un contenido de 
1020,51±88,84 mg/kg de As, de 26474,80±1860,23 mg/kg de Fe y 126,64±11,98 
mg/kg de Mn, y esta segunda muestra (Compuesta II) tiene un contenido de 
1191,44±17,43 mg/kg de As, 26975,21±609,91 mg/kg de Fe y 120,58±13,33 
mg/kg de Mn. 
El estudio se ha hecho con las variables de proceso utilizadas en la 
optimización de la extracción electroquímica con ácido cítrico: intensidad de 
corriente eléctrica, razón líquido/sólido  y concentración de ácido. Para diferentes 
valores de esas variables, se han llevado a cabo experiencias a distintos tiempos 
con el fin de obtener las cinéticas correspondientes. Los tiempos utilizados han 
sido: 0, 3, 9 y 12 horas dado que, en el estudio del modelo cinético, se vio que esos 
tiempos conformaban la forma de la curva cinética. En los estudios individuales 
de cada variable, se fijaron las demás en los valores óptimos obtenidos en los 
estudios de optimización de las variables de extracción (apartado 4.5). 
Al igual que en el estudio del modelo cinético, en todos los casos se ha 
incluido el punto (0,0) como dato aunque, en el caso del modelo de Elovich, este 
punto ha sido sustituido por un punto muy próximo  (0,001, 0,001) ya que la 
resolución logarítmica no permitía incluir el origen de coordenadas (0,0).  
La garantía de calidad de los modelos se hace, al igual que en el apartado 
anterior, con el coeficiente de determinación (R2) y con el error relativo medio 
(ARE). 
 
4.6.3.1 – Influencia de las variables de proceso en el modelo de extracción de As 
 
Para el estudio parcial de la influencia de la corriente eléctrica se utilizaron 
tres valores de intensidad de corriente eléctrica (200, 600 y 1000 mA) fijando los 
valores de la concentración del ácido cítrico en 0,8 mol/l y de la razón líquido-
sólido en 10. En la Tabla 4.27 se presentan los valores obtenidos; en el ajuste 
cinético se ha excluido el valor de la extracción de As con 1000 mA y 12 horas de 
extracción porque es visiblemente un valor fuera de tendencia que perjudica 








Tabla 4.27 – Resultados de la extracción de As en el estudio de la corriente eléctrica. 
  As extraído (mg/kg) 
  Corriente eléctrica 
Tiempo (h) 200 mA 600 mA 1000 mA 
0,001 0,001 0,001 0,001 
3 522,69 635,78 732,24 
9 623,17 740,05 826,28 
12 672,4 758,48 719,18 
 
 
En la Figura 4.117 se presentan las regresiones logarítmicas asociadas a 
las extracciones con los diferentes valores de corriente eléctrica. 
 
 
Figura 4.117 – Ajuste de la concentración de As extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Elovich (línea) para distintas intensidades de corriente eléctrica. 
 
De acuerdo con los valores calculados para el coeficiente de determinación 
(R2) y el error relativo medio (ARE), la calidad de los modelos es alta como se 





Se hizo un segundo grupo de extracciones fijando los valores de la 
intensidad de la corriente eléctrica (600 mA) y la concentración de ácido cítrico 
(0,8 mol/l), y con valores de la razón líquido-sólido de 5, 10 y 20. Los resultados 
obtenidos se presentan en la Tabla 4.28. 
 
Tabla 4.28 – Resultados de la extracción de As en el estudio de la razón líquido-sólido. 
  As extraído (mg/kg) 
  Razón Líquido/Sólido 
Tiempo (h) 5 10 20 
0,001 0,001 0,001 0,001 
3 647,75 635,78 631,13 
9 735,16 740,05 731,96 
12 698,42 758,48 777,21 
 
 
La regresión logarítmica de los valores obtenidos da la ecuación para cada 
valor de razón líquido-sólido y el respectivo coeficiente de determinación como se 
presenta en la Figura 4.118. Se presentan en la Tabla F2 del anejo F los valores 
obtenidos en la garantía de calidad. Son valores bajos de ARE y altos de R2 lo que 
significa que los modelos representados por las ecuaciones de regresión, simulan 






Figura 4.118 – Ajuste de la concentración de As extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Elovich (línea) para distintas razones líquido/sólido. 
 
 En el tercer grupo de extracciones se fijan la corriente eléctrica (600 mA) 
y la razón líquido-sólido (10) y se estudia la concentración del ácido cítrico con 
valores de 0,4 mol/l, 0,8 mol/l y 1,0 mol/l. Los resultados obtenidos se presentan 
en la Tabla 4.29 y las regresiones logarítmicas obtenidas asociadas a cada valor 
de concentración estudiado en el tiempo se presentan en la Figura 4.119. 
 
Tabla 4.29 – Resultados de la extracción de As en el estudio de la concentración de ácido cítrico. 
  As extraído (mg/kg) 
  Concentración ácido cítrico (mol/l) 
Tiempo (h) 0,4 0,8 1,0 
0,001 0,001 0,001 0,001 
3 613,67 635,78 642,84 
9 714,05 740,05 734,42 






También en este caso, el valor del coeficiente de determinación (R2) es alto 
y el error relativo medio (ARE) es bajo, lo que acredita la calidad del modelo como 
se puede comprobar en la Tabla F.3 del Anejo F.  
 
 
Figura 4.119 – Ajuste de la concentración de As extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
Elovich (línea) para distintas concentraciones de ácido cítrico. 
 
Una vez obtenidos los ajustes a las ecuaciones cinéticas para distintos 
valores de las variables de proceso, se pueden determinar los valores de los 
parámetros cinéticos A y B de la ecuación de Elovich (ec. 4.10) y establecer una 
relación entre los mismos y las variables de proceso. 
Los datos presentan una relación directa y lineal entre el valor del 
parámetro cinético A y el producto de los valores de las variables estudiadas 
(Figura F4 del Anejo F). El coeficiente de regresión relativamente bajo obtenido 
en el ajuste podría llevar a pensar que esta relación no es válida; sin embargo, los 
elevados coeficientes de regresión obtenidos al ajustar el parámetro cinético A 
con las variables de manera individual (Figuras F1-F3 del Anejo F) confirman la 
validez de la relación propuesta. 
 En las figuras F5-F7 del Anejo F también se puede apreciar la relación 
lineal directa existente entre el parámetro B y cada una de las variables 





de establecer una relación directa entre ese parámetro y las tres variables 
simultáneamente que resulta ser también lineal (Figura F8 del Anejo F). 
 A partir de las correlaciones obtenidas para A y B en función de las 
variables de diseño se puede obtener una ecuación cinética dependiente de las 
mismas: 
                         
0,0017 ∗ ∗ ∗ 71,84 ∗ ln 	 0.0112 ∗ ∗ ∗ 496,64  
               (ec. 4.22) 
donde CE representa la intensidad de corriente eléctrica, Rz la razón 
líquido/sólido, y Cr la concentración de ácido cítrico. 
Se puede comprobar la calidad de la ecuación del modelo para CE=600 mA, 
Rz=10 y Cr=0,8 mol/l, comparando los valores obtenidos experimentalmente y 
por cálculo con el modelo para los tiempos de 3, 9 y 12 horas. Aplicando a ambos 
conjuntos de valores la misma regresión logarítmica del modelo se obtienen las 
curvas de la Figura 4.120 con un error relativo medio entre los dos de 
ARE=0,0073. 
 
Figura 4.120 – Comparación de las curvas de extracción de As experimental (QExp) y calculada (QCalc) 
para valores medios de variables estudiadas en el rango analizado: CE=600 mA, Rz=10 y Cr=0,8. 
 
Se pueden comparar también valores obtenidos por sustitución en las 




analizados. Así, en la figura 4.121, se comparan valores mínimos (CE=200 mA, 
Rz=5 ml/g y Cr=0,2 mol/l), valores máximos (CE=1000 mA, Rz=20 ml/g y 
Cr=1,0 mol/l) y valores experimentales (CE=600mA, Rz=10 ml/g y Cr=0,8) de 
las variables estudiadas. La evaluación de las curvas de correlación obtenidas 
muestra que, para los valores máximos, aunque los valores de las variables sean 
superiores, la extracción no es superior cuando se compara con la extracción 
obtenida experimentalmente en las condiciones de extracción optimizadas 
experimentalmente en la fase anterior del trabajo (apartado 4.5). Esto indica que 
el modelo responde bien. Por otro lado cuando se compara con los valores 
mínimos, la extracción es menor, tal y como era de esperar. 
 
Figura 4.121 – Comparación de las curvas de extracción experimental y calculada de As con valores 
máximos y mínimos. 
 
Por último, se ha hecho otra comprobación para garantizar la calidad de 
este modelo. Ha sido comparar todos los valores obtenidos experimentalmente 
con los valores obtenidos por cálculo con el modelo sustituyendo en éste las 
correspondientes variables de proceso utilizadas en cada caso. El gráfico de la 
Figura 4.122 muestra que la correlación entre todos los valores experimentales y 
los calculados tiene un coeficiente de determinación de R2=0,9822 y una 
pendiente de 1,0077 que son dos indicadores de la buena calidad del modelo, por 
lo que se puede concluir que dicho modelo permite predecir el comportamiento 







Figura 4.122 – Comparación de todos los valores experimentales y los valores obtenidos por el modelo 
para el As en distintas condiciones de operación. 
 
Con el fin de tener una visión más clara de la interrelación de las variables 
del proceso, se ha determinado el comportamiento del sistema en función de 
dichas variables mediante la utilización de superficies de respuesta aplicadas al 
modelo (Figuras 4.123-4.125). En ellas se puede observar cómo la influencia del 
tiempo en la extracción del As es parabólica tanto si se relaciona con la intensidad 
de corriente eléctrica (Figura 4.123), como si se relaciona con la concentración de 
ácido cítrico (Figura 4.124), de modo que la velocidad extracción es más rápida 
en el intervalo de tiempo de 0-6 horas disminuyendo después, aunque en ambos 
casos, la cantidad de As extraído aumenta con el tiempo y la intensidad de 
corriente eléctrica o la concentración de ácido cítrico. 
En el caso de la  interrelación de la intensidad de corriente eléctrica y la 
concentración de ácido cítrico (Figura 4.125) se puede apreciar que la relación es 









                  
















4.6.3.2 – Influencia de las variables de proceso en el modelo de extracción de Fe 
 
El estudio de la influencia de las variables de proceso en el modelo de 
extracción del Fe se hizo en las mismas condiciones que para el As. 
En las extracciones para el estudio de la corriente eléctrica se han fijado 
los valores de la concentración del ácido cítrico en 0,8 mol/l y los de la razón 
líquido-sólido en 10. En la Tabla 4.30 se presentan los valores obtenidos. 
 
Tabla 4.30 – Resultados de la extracción de Fe en el estudio de la corriente eléctrica. 
  Fe extraído (mg/kg) 
  Corriente eléctrica 
Tiempo (h) 200 mA 600 mA 1000 mA 
0 0,00 0,00 0,00 
3 1592,53 2473,05 6490,54 
9 2468,18 5805,15 14669,75 
12 2690,41 7138,69 16808,99 
  
En la Figura 4.126 se presentan las regresiones asociadas a las extracciones 
con los diferentes valores de intensidad de corriente eléctrica. 
 
 
Figura 4.126 – Ajuste de la concentración de Fe extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 





La garantía de calidad de los modelos se hizo con el coeficiente de 
determinación (R2) y con el error relativo medio (ARE). De acuerdo con los 
valores calculados la calidad de los modelos es alta como se presenta en la Tabla 
F4 del Anejo F.  
 Se hizo un segundo grupo de extracciones fijando los valores de la 
intensidad de la corriente eléctrica (600 mA) y los de la concentración de ácido 
cítrico (0,8 mol/l) y variando la razón líquido-sólido en valores de 5, 10 y 20. Los 
resultados obtenidos se presentan en la Tabla 4.31. 
 
Tabla 4.31 – Resultados de la extracción de Fe en el estudio de la razón líquido-sólido. 
  Fe extraído (mg/kg) 
  Razón Líquido/Sólido 
Tiempo (h) 5 10 20 
0 0,00 0,00 0,00 
3 5140,03 2473,05 2208,43 
9 11855,76 5805,15 3626,18 
12 13551,43 7138,69 4270,78 
 
 La regresión potencial da las ecuaciones presentadas en la Figura 4.127 
para cada valor de razón líquido-sólido y el respectivo coeficiente de 
determinación. En la Tabla F5 del Anejo F están incluidos los valores obtenidos 
para la garantía de calidad. Los valores de ARE no son particularmente bajos ni 
los valores de R2 demasiado altos pero garantizan la calidad del modelo 






Figura 4.127 – Ajuste de la concentración de Fe extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
difusión (línea) para distintas razones líquido/sólido. 
 
 En el tercer grupo de extracciones se fijó la corriente eléctrica (600 mA) y 
la razón líquido-sólido (10) y se estudió la variación de la concentración del ácido 
cítrico en valores de 0,4 mol/l, 0,8 mol/l y 1,0 mol/l. Los resultados obtenidos se 
presentan en la Tabla 4.32 y las regresiones de potencia obtenidas asociadas a 
cada valor de concentración estudiado en el tiempo se presentan en la Figura 
4.128. Los valores de ARE y de R2 se presentan en la Tabla F6 del Anejo F.   
 
Tabla 4.32 – Resultados de la extracción de Fe en el estudio de la concentración de ácido cítrico. 
  Fe extraído (mg/kg) 
  Concentración ácido cítrico (mol/l) 
Tiempo (h) 0,4 0,8 1,0 
0 0,00 0,00 0,00 
3 2557,48 2473,05 3123,53 
9 5663,61 5805,15 6237,03 






Figura 4.128 – Ajuste de la concentración de Fe extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
difusión (línea) para distintas concentraciones de ácido cítrico. 
 
Los valores del parámetro cinético del modelo se pueden determinar a 
partir de los ajustes a las ecuaciones cinéticas al modelo de difusión intraparticular  
para distintos valores de las variables de proceso (Figuras 4.126-4.128). De 
acuerdo con la ecuación 4.1 la relación entre la cantidad de Fe extraído para un 
tiempo t y para un tiempo infinito (en este estudio considerado como 12 horas) es 
proporcional a √  a través de la constante cinética Kd, lo que permite determinar 
la concentración de Fe extraído a partir de la ecuación: 
  
∗ 	√                                                                                   (ec. 4.23) 
 
donde Ai = Kd * Q∞.  
 
Una vez obtenidos los ajustes a las ecuaciones cinéticas para distintos 
valores de las variables de proceso, se pueden determinar los valores del 
parámetro cinético Ai y establecer una relación entre el mismo y las variables de 
proceso. En este caso, la relación óptima se ha conseguido cuando el parámetro 
Ai depende directamente de la intensidad de la corriente eléctrica y de la 
concentración de ácido cítrico pero inversamente de la razón líquido/sólido 
obteniéndose un elevado coeficiente de regresión en el ajuste (Figura F9 del Anejo 





para ciertas relaciones molares ligando/metal, los metales pesados complejados 
con ácidos orgánicos tienen mayor afinidad por las superficies de un adsorbente 
como el suelo que por pasar a disolución (Violante et al., 2010) lo que implica una 
relación inversa entre la cantidad de Fe extraído y la razón líquido/sólido. 
La ecuación cinética obtenida para la extracción electroquímica del Fe 
tendrá, por tanto, la siguiente forma: 
 
79,67 ∗ ∗ / 1782,9 ∗ , 																																(ec. 4.24) 
 
Se puede comprobar la calidad de la ecuación del modelo para CE=600 mA, 
Rz=10 y Cr=0,8 mol/l, comparando los valores obtenidos experimentalmente y 
por cálculo con el modelo para los tiempos de 3, 9 y 12 horas. Aplicando a ambos 
conjuntos de valores la misma regresión del modelo de difusión se obtienen las 
curvas de la Figura 4.129 con un error relativo medio entre los dos de 
ARE=0,0552. 
 
Figura 4.129 – Comparación de las curvas de extracción de Fe experimental (QExp) y calculada (QCalc) 
para valores medios de variables estudiadas en el rango analizado: CE=600 mA, Rz=10 y Cr=0,8. 
 
Para garantizar completamente la calidad del modelo se han comparado 
todos los valores obtenidos experimentalmente con los valores obtenidos por 
cálculo del modelo. La Figura 4.130 muestra que la correlación entre todos los 




R2=0,773 y una pendiente de 1,1997. La calidad no es tan buena como para el caso 
del modelo de Elovich obtenido para la extracción del As pero es aceptable 
teniendo en cuenta la complejidad de una extracción electroquímica. 
 
Figura 4.130 – Comparación de todos los valores experimentales y los valores obtenidos por el modelo  
para el Fe en distintas condiciones de operación. 
 
El modelo de la ecuación 4.24 permite obtener, mediante la utilización de 
superficies de respuesta, la interrelación existente entre las variables estudiadas. 
En la Figura 4.131 se puede apreciar cómo intensidades de corriente bajas no 
producen extracción aunque ésta dure muchas horas y que es a partir de 260 mA 
cuando el proceso comienza a ser eficaz, intensidad a partir de la cual un aumento 
del tiempo incrementa notablemente la eliminación de Fe del suelo. Un fenómeno 
análogo ocurre con la concentración de ácido cítrico (Figura 4.133) que indica que 
concentraciones inferiores a 0,35 mol/l no son eficaces independientemente del 
tiempo que dure la extracción; para valores superiores de concentración, 





Con la razón líquido/sólido, como era previsible, ocurre el fenómeno 
contrario (Figura 4.132): razones superiores a 16, no favorecen la extracción de 
Fe; cuanto menor sea la razón líquido/sólido mejor será la eliminación de Fe, 
especialmente, para tiempos de extracción largos. 
Respecto a la interrelación entre intensidad de corriente eléctrica y 
concentración de ácido cítrico (Figura 4.134), para un tiempo de 12 horas, se 
puede observar que la extracción de Fe empieza a ser efectiva para tratamientos 
con intensidades por encima de 200 mA y concentraciones superiores a 0,25 mol/l 
de ácido cítrico. Y respecto a la interrelación entre razón líquido/sólido y 
concentración de ácido cítrico (Figura 4.135), la remediación del suelo sólo es 
eficaz trabajando con razones inferiores a 16 independientemente de la 


































4.6.3.3 – Influencia de las variables de proceso en el modelo de extracción de Mn 
 
El estudio se hizo con los resultados obtenidos para las mismas condiciones de 
trabajo que en los casos anteriores del As y del Fe.  
 En las extracciones de estudio de la intensidad de corriente eléctrica se han fijados 
los valores de la concentración del ácido cítrico en 0,8 mol/l y de la razón líquido-sólido 
en 10. En la Tabla 4.33 se presentan los valores obtenidos. 
 
Tabla 4.33 – Resultados de la extracción de Mn en el estudio de la corriente eléctrica. 
  Mn extraído (mg/kg) 
  Corriente eléctrica 
Tiempo (h) 200 mA 600 mA 1000 mA 
0 0,00 0,00 0,00 
3 39,20 50,18 94,48 
9 51,32 68,61 135,15 
12 53,33 85,76 176,21 
  
Las expresiones de regresión de los modelos y respectivos valores de error relativo 
(ARE) y coeficientes de determinación (R2) están resumidas en la tabla F7 del Anejo F. 
En la Figura 4.136 se presentan las regresiones logarítmicas asociadas a las extracciones 
con los diferentes valores de intensidad de corriente eléctrica. 
 
Figura 4.136 – Ajuste de la concentración de Mn extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 





 Se hizo un segundo grupo de extracciones fijando los valores de Corriente 
Eléctrica (600 mA) y de concentración de ácido cítrico (0,8 mol/l) para valores de razón 
líquido-sólido de 5, 10 y 20. Los resultados obtenidos se presentan en la Tabla 4.34. 
 
Tabla 4.34 – Resultados de la extracción de Mn en el estudio de la razón líquido-sólido. 
  Mn extraído (mg/kg) 
  Razón Líquido/Sólido 
Tiempo (h) 5 10 20 
0 0,00 0,00 0,00 
3 68,14 50,18 50,65 
9 141,77 68,61 62,85 
12 162,68 85,76 65,80 
 
 Los ajustes al modelo de difusión intraparticular aparecen representados en la 
Figura 4.137 junto con los respectivos coeficientes de determinación para cada razón 
líquido/sólido. En la tabla F8 del Anejo F se presentan los valores obtenidos en la garantía 
de calidad.  
 
Figura 4.137 – Ajuste de la concentración de Mn extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 






En el tercer grupo de extracciones se fijó la intensidad de la corriente eléctrica 
(600 mA) y la razón líquido-sólido (10) y se estudió la concentración del ácido cítrico 
con valores de 0,4 mol/l, 0,8 mol/l y 1,0 mol/l. Los resultados obtenidos se presentan en 
la Tabla 4.35 y las regresiones del modelo de la difusión obtenidas y asociadas a cada 
valor de concentración estudiado en el tiempo se presentan en la Figura 4.138. En la 
tabla F9 del Anejo F están incluidos los valores ARE y de R2. 
 
Tabla 4.35 – Resultados de la extracción de Mn en el estudio de la concentración de ácido cítrico. 
  Mn extraído (mg/kg) 
  Concentración ácido cítrico (mol/l) 
Tiempo (h) 0,4 0,8 1,0 
0 0,00 0,00 0,00 
3 45,49 50,18 56,42 
9 67,87 68,61 83,75 




Figura 4.138 – Ajuste de la concentración de Mn extraída experimentalmente (puntos) al modelo de 
difusión (línea) para distintas concentraciones de ácido cítrico. 
 
Si bien en los ajustes los coeficientes de determinación R2 han sido muy altos, los 




los modelos representados por las ecuaciones de regresión simulan bien la extracción del 
Mn. 
Al igual que en el caso del Fe, y dado que se ha utilizado también el modelo 
de difusión intraparticular para el ajuste cinético de los datos (ec. 4.23), se pueden 
determinar los valores del parámetro cinético Ai y establecer una relación entre 
el mismo y las variables de proceso. También en este caso, la relación óptima se 
ha conseguido cuando el parámetro Ai depende directamente de la intensidad de 
la corriente eléctrica y de la concentración de ácido cítrico pero inversamente de 
la razón líquido/sólido (Figura F10 del Anejo F) lo que parece indicar que la 
relación molar ligando/metal, también afecta al Mn complejado con ácidos 
orgánicos haciendo que tenga mayor afinidad por las superficies de un adsorbente 
como el suelo que por pasar a disolución (Violante et al., 2010) lo que implica una 
relación inversa entre la cantidad de Mn extraído y la razón líquido/sólido. 
La ecuación cinética obtenida para la extracción electroquímica del Mn 
tendrá, por tanto, la siguiente forma: 
                        
0,4023 ∗ ∗ / 7,05 ∗ , 																																																					(ec. 4.25) 
 
Se puede comprobar la calidad de la ecuación del modelo para CE=600 mA, 
Rz=10 y Cr=0,8 mol/l, comparando los valores obtenidos experimentalmente y por 
cálculo con el modelo para los tiempos de 3, 9 y 12 horas. Aplicando a ambos conjuntos 
de valores la misma regresión de potencia del modelo de difusión, se obtienen las curvas 







Figura 4.139 – Comparación de las curvas de extracción de Mn experimental (QExp) y calculada (QCalc) 
para valores medios de variables estudiadas en el rango analizado: CE=600 mA, Rz=10 y Cr=0,8. 
 
La comparación de todos los valores obtenidos experimentalmente con los valores 
calculados a partir del modelo permite garantizar totalmente la calidad del modelo. En la 
Figura 4.140 se aprecia que en el ajuste se obtiene un coeficiente de determinación de 
R2=0,9151 y una pendiente de 0,9059. La calidad no es tan buena como para el caso del 
modelo de Elovich obtenido para la extracción del As pero mejor que la obtenida para el 
modelo de la difusión intraparticular del Fe y hace que el modelo sea adecuado para 






Figura 4.140 – Comparación de todos los valores experimentales y los valores obtenidos por el modelo  
para el Mn en distintas condiciones de operación. 
 
A partir del modelo obtenido (ecuación 4.25) se ha determinado, mediante 
superficies de respuesta, la interrelación entre las variables estudiadas. 
En la Figura 4.141 se puede apreciar que tanto las intensidades de corriente 
eléctrica como el tiempo influyen favorablemente la extracción de Mn 
potenciándose la misma por el efecto combinando de intensidades y tiempos de 
extracción altos. El mismo efecto aparece al combinar la concentración de ácido 
cítrico y el tiempo (Figura 4.143). 
Sin embargo, con la razón líquido/sólido, como era previsible, ocurre el 
fenómeno contrario (Figura 4.142): razones inferiores a 10, favorecen la 
extracción de Mn; cuanto menor sea la razón líquido/sólido mejor será la 
eliminación de Mn, especialmente, para tiempos de extracción largos. 
En cuanto a la interrelación entre intensidad de corriente eléctrica y 
concentración de ácido cítrico (Figura 4.144), para un tiempo de 12 horas, la 





concentraciones de ácido cítrico altas. Y, por último, la interrelación entre la 
razón líquido/sólido y la concentración de ácido cítrico (Figura 4.145) indica que 
la eliminación de Mn más eficaz se obtiene cuando se trabaja con razones 







































































5 – CONCLUSIONES 
 
 Respecto a la caracterización de las muestras de la balsa de finos, hay que 
indicar que son típicamente ácidas y que características, como la capacidad de 
cambio catiónico, los cationes de cambio y los metales pesados como el Fe, el 
Zn, el Mn, el Cu y el metaloide As, están más concentradas en las muestras 
en las que el porcentaje de limo y arcilla es mayor. Lo mismo ocurre con el C, 
S y N. Es importante también referir que, en todas las muestras, el As se 
correlaciona más con el Fe y con el Mn que con los demás metales pesados. 
 Los porcentajes de metales asimilables, en general, son más altos en las 
muestras de granulometría más gruesa y las concentraciones de As asimilable 
aumentan con la concentración inicial de As en la muestra. Cuando las 
concentraciones son del mismo orden, hay menos As asimilable cuando 
aumenta el tamaño de grano menor. 
 En los estudios de extracción química de As con una secuencia de soluciones 
ácidas (HCl) y básicas (NaOH), se ha comprobado que las muestras de más 
difícil extracción son aquellas en las que el porcentaje de limo y arcilla son 
mayores. En relación al As asimilable, su concentración es menor en las 
muestras en las que el porcentaje de arcilla y limo es mayor y la dificultad de 
extracción con la secuencia de HCl y NaOH también es mayor para las 
mismas muestras. 
 En los estudios de extracción secuencial química (con ácido fosfórico) y 
electrocinética (con corriente eléctrica y agitación) se ha verificado que, en la 
extracción de una de las muestras, no se nota mucha diferencia entre usar 
extracción solo química o química y eléctrica y, en las otras dos muestras, hay 
un gran incremento de extracción cuando se usa electricidad. Para el As 
asimilable, en dos de las tres extracciones, cuando se ha usado corriente 
eléctrica, la concentración del As asimilable después del tratamiento es 
menor. Estos resultados demuestran que el uso de la corriente eléctrica puede 
allanar el camino para una nueva fuerza de extracción en conjunto con la 
fuerza química extractiva tradicional, facilitando resultados sinérgicos para la 





 La eficacia de extracción de distintos reactivos utilizados en la extracción 
electroquímica ha resultado ser diferente para los tres contaminantes 
estudiados: 
  As: C6H8O7 > EDTA > NaOH > HCl > H2O 
  Fe: HCl > C6H8O7 > EDTA > NaOH > H2O 
Mn: HCl > C6H8O7 > EDTA > NaOH > H2O 
 
Apreciándose que el comportamiento del Fe y el Mn frente a la extracción 
con los distintos reactivos es similar entre sí pero difiere del 
comportamiento del As. 
 El análisis de dichos reactivos, llevado a cabo en función de una máxima 
extracción de As y metales pesados, una mínima concentración de As y 
metales pesados asimilables tras la extracción, la biodegradabilidad del 
reactivo y su precio, ha permitido seleccionar el ácido cítrico (C6H8O7) como 
mejor reactivo de extracción para conseguir los objetivos de este trabajo. 
  Para garantizar la estabilidad del proceso de extracción electroquímica, es 
preciso controlar el mismo cada 15 minutos manipulando el potencial 
aplicado de manera que se  mantenga constante el flujo de corriente eléctrica 
en el reactor en las cuatro repeticiones.  
 Después de evaluar todas las contingencias y dificultades operacionales y de 
probar varias opciones, el mejor procedimiento post-extracción para la 
separación de la fase líquida con el As, el Fe y el Mn extraídos y la fase sólida 
con el As, el Fe y el Mn asimilables, ha consistido en una filtración directa de 
la suspensión después de la extracción y una serie de tres lavados con agua de 
la fase sólida. 
 La concentración de reactivo de extracción (ácido cítrico) más adecuada para 
la extracción electroquímica de las muestras compuestas estudiadas es de 0,8 
mol/l ya que, si bien para la extracción de As se obtienen valores similares 
para concentraciones de ácido cítrico de 0,6 mol/l, para el Fe y el Mn se 
consigue un máximo de extracción para aquella concentración. Por otra parte, 
con esa concentración se obtienen también los mínimos valores de asimilables 
en los residuos del tratamiento a excepción del Fe que tiene un 
comportamiento diferente. Aunque mayores concentraciones de ácido cítrico 
podrían favorecer la disminución de Fe asimilable en el producto final, no 
serían económicamente rentables y no favorecerían significativamente la 
disminución de los otros dos elementos (As y Mn) asimilables por lo que no 
son recomendables. 
 La razón líquido/sólido más adecuada para las extracciones electroquímicas 




concentraciones más bajas de asimilables en el residuo final y el valor más 
alto de As extraído. Si bien relaciones más bajas favorecen la extracción de Fe 
y Mn no ocurre lo mismo con el As que es el objetivo principal de eliminación 
en nuestros estudios. Además, las relaciones más bajas originan 
modificaciones en el proceso de extracción que se traducen en resultados de 
extracción no deseados. 
 La mejor opción de intensidad de corriente eléctrica a aplicar en las 
extracciones es la de 800 mA porque es la que maximiza la extracción de As, 
permite un valor de As asimilable cercano a los mínimos determinados y evita 
un deterioro significativo del acero en caso de ser utilizado este material en el 
equipo de extracción.  
 El tiempo óptimo de extracción es de 6 horas ya que permite extraer un 
porcentaje muy elevado de As de la muestra compuesta y da el valor mínimo 
de As asimilable en la muestra una vez tratada. Si bien para tiempos superiores 
las cantidades de Fe y Mn extraídos parecen ser superiores, los resultados 
obtenidos para Fe y Mn asimilables en la muestra tratada indican que, a partir 
de 6 horas, los procesos de adsorción de estos contaminantes en el sólido y de 
deterioro de los elementos de acero del equipo se intensifican empeorando el 
proceso de extracción del As que es el objetivo primordial de este trabajo. 
 El estudio bibliográfico realizado sobre los resultados de los tratamientos de 
extracción tanto química como electroquímica llevados a cabo hasta ahora 
para la eliminación de As, Fe y Mn ha indicado que son función de la 
composición del suelo y altamente dependientes de las concentraciones de 
contaminantes en él, observándose que, para suelos con contaminaciones 
semejantes a las de la muestra compuesta utilizada en nuestro estudio, no se 
han alcanzado en ningún caso rendimientos tan elevados como los aquí 
obtenidos (68,28 % para el As, 24,30 % para el Fe y 65,46 % para el Mn) por 
lo que se puede decir que el proceso de extracción electroquímica utilizando 
ácido cítrico como reactivo de extracción resulta altamente eficaz para 
residuos con las características del aquí tratado. 
 Desde el punto de vista de la normativa vigente, no hay consenso en cuanto al 
valor permitido de As en suelos, dependiendo los límites legales del país e 
incluso de la región  dentro de un país. En cualquier caso se puede decir que 
los residuos estudiados una vez tratados encajan en lo que el mundo 
anglosajón llama “suelos de uso comercial”, o sea, estos residuos se podrían 
usar como suelos donde se pueden construir edificios de oficinas, tiendas, 
centros turísticos y restaurantes impermeabilizándolos.  
 Respecto al Fe y al Mn no es normal el establecimiento de niveles genéricos 
de referencia porque son dos metales de transición muy abundantes en la 
corteza terrestre pero, en cualquier caso, el contenido en Mn de la muestra 




propuesta para Galicia, en relación a la protección de la salud humana (1500 
mg/kg para suelos urbanos y 2000 mg/kg para suelos industriales). 
 En los estudios cinéticos llevados a cabo para la extracción electroquímica de 
las muestras empleadas se ha podido determinar que el modelo de Elovich es 
el que mejor simula la extracción del As, mientras que el modelo de difusión 
intraparticular es el que mejor simula la extracción de Fe y Mn. El modelo de 
two first-order reactions podría ser aplicable para la extracción de As pero no 
para la de Fe o Mn. 
 Se ha comprobado que los parámetros cinéticos de los modelos que mejor 
simulan la extracción de As (modelo de Elovich), la extracción de Fe (modelo 
de difusión intraparticular) y la extracción de Mn (modelo de difusión 
intraparticular) dependen de las variables de proceso. En el caso del modelo 
de Elovich para el As, el parámetro cinético es proporcional al producto de 
las tres variables estudiadas (intensidad de corriente eléctrica*razón 
líquido/sólido*concentración de ácido cítrico); mientras que, en el caso del 
modelo de difusión para el Fe y el Mn, el correspondiente parámetro cinético 
es proporcional al cociente entre el producto de dos de las variables y la 
tercera (intensidad de corriente eléctrica*concentración de ácido cítrico 
/razón líquido-sólido) debido al efecto negativo que ejercen determinadas 
razones líquido/sólido sobre los metales, que favorecen la afinidad de éstos 
por las superficies de un adsorbente como el suelo en lugar de favorecer su 
paso a disolución. 
 A partir de las ecuaciones cinéticas obtenidas es posible prever el 
comportamiento del proceso para la eliminación de As, Fe y Mn para distintas 
condiciones de operación sin necesidad de hacer estudios empíricos. 
 
El enfoque del problema de eliminación de As y metales pesados de suelos 
contaminados, por medio de la utilización de corriente eléctrica, es nuevo en la 
descontaminación de residuos pero es una opción habitual en otros procesos 
como la desalinización de obras de arte pétreas expuestas al ambiente.  
Este trabajo se puede entender también como un primer abordaje a este 
problema y, por eso, es un tema con potencial de evolución, sobre todo en la 
comprensión de los procesos físicos y químicos que hay detrás del incremento de 
extracción proporcionado por la corriente eléctrica y en el desarrollo de un 
modelo mecanístico de simulación de la extracción del As y de metales pesados 
con interés desde el punto de vista de la descontaminación de suelos, y en 




Para futuros estudios hay algunas cuestiones, que se conocen después de 
este trabajo, que pueden ser mejorados con evidentes ventajas del punto de vista 
de la reproducibilidad y control del proceso. Por ejemplo, se necesita un nuevo 
diseño del reactor en relación con el material de la varilla de agitación para 
evitar la liberación de Fe y Mn en la solución, lo que puede influir 
negativamente en los resultados para determinadas condiciones de operación. 
También se deben introducir mejoras en la capacidad de adquisición y registro 
de datos y de control del proceso: el control del flujo de corriente debe ser 
automático, o sea, la lectura del flujo de corriente eléctrica y su control con la 
potencia aplicada debe ser automático así como el registro en tiempo real de los 
valores de temperatura, corriente eléctrica y potencial. Por último, respecto a la 
determinación de los metales asimilables, la técnica usada ha sido la norma 
francesa NF X 31-120 AFNOR (1994) pero hay otras normas y es posible que 
alguna de ellas facilite que los resultados sean más reproducibles. Todo ello 










































































6 - NOMENCLATURA 
 
A = constante de la ecuación de regresión logarítmica (ec. 4.10) 
a = velocidad inicial de desorción de la ecuación del modelo de Elovich  (ec. 4.7) 
(mg/kg · h)  
At = peso de arena (g) 
B = constante de la ecuación de regresión logarítmica (ec. 4.10)  
b = coeficiente cinético relacionado con la superficie cubierta y la energía de 
activación de desorción de la ecuación del modelo de Elovich  (ec. 4.7)  (kg/mg). 
CE = corriente eléctrica aplicada (mA) 
CEC = capacidad de intercambio catiónico (meq/100g) 
Cr = concentración del ácido cítrico (mol/l) 
CV = coeficiente de variación (%) 
D = residuo obtenido en la prueba en blanco. 
D = coeficiente de difusión (m2/h) 
k10 = constante estimada de la reacción más rápida del modelo de first two order 
reaccions (h-1) 
k1 = constante calculada de la reacción más rápida del modelo de first two order 
reaccions (h-1) 
K20 = constante estimada de la reacción más lenta del modelo de first two order 
reaccions (h-1) 
K2 = constante calculada de la reacción más lenta del modelo de first two order 
reaccions (h-1) 





M= masa inicial de la muestra (g) 
m= masa de la muestra seca (g) 
n = nº de observaciones 
NH2SO4 = normalidad del H2SO4 utilizado en la valoración (meq/ml) 
p = probabilidad estadística 
PE = peso equivalente del catión 
Q = alícuota de extracto tomada para la valoración (ml) 
Q = concentración de metal extraído (mg/kg) 
Q10 = constante estimada de la reacción más rápida del modelo de first two 
order reaccions (mg/kg) 
Q1 = constante calculada de la reacción más rápida del modelo de first two order 
reaccions (mg/kg) 
Q20 = constante estimada de la reacción más lenta del modelo de first two order 
reaccions (mg/kg) 
Q2 = constante calculada de la reacción más lenta del modelo de first Q∞ = 
concentración de metal extraído en el equilibrio (mg/kg) 
Qt = concentración de metal extraído (mg/kg) 
Qt_calc = concentración de metal extraído determinada por el modelo (mg/kg) 
Qt_exp = concentración de metal extraído experimentalmente (mg/kg) 
R2 = peso de resíduo seco < 0,002 mm 
R2 = coeficiente de determinación 
Rz = razón líquido-sólido 
s = desviación estándar de la serie de medidas 
SSres =suma residual de los cuadrados 
SStot = suma total de los cuadrados 
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t = tiempo (horas) 
VH2SO4 = volumen de H2SO4 gastado en la valoración (ml) 
Vmuestra = volumen de muestra usado en análisis (ml), en este caso 100 ml 
x = valores obtenidos 
̅ = valor medio de la serie de medidas 
xi = valor inferior de la serie de medidas 
xs = valor superior de la serie de medidas 
yi  – valor experimental 
  = valor experimental medio 
μ = media 
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ANEJO A – CARACTERIZACIÓN DE LAS MUESTRAS 
 
 

















































































































Tabla A9 – Humedad media en muestras simples de la balsa de finos y en las muestras compuestas I y II. 
 
Muestra Humedad (%) s CV (%) 
Balsa de finos 2,54 1,42 55,81 
Muestra I 1,37 0,06 4,60 




Tabla A10 – pH medio en muestras simples de la balsa de finos y en las muestras compuestas I y II. 
  
Muestra 
pH en 25 ml de 
H2O 
s CV (%) 
pH en 25 ml de 
KCl 1 M 
s CV (%) 
Balsa de finos 4,33 0,02 0,48 3,51 0,08 2,28 
Muestra I 4,32 0,02 0,58 3,66 0,01 0,14 




Tabla A11 – Porcentajes de arena gruesa, arena fina, limo y arcilla. Valor medio en muestras simples de 
la balsa de finos y en las muestras compuestas I y II. 




















1,47 1,03 0,89 3,35 16,78 0,88 63,06 10,11 1,01 12,12 9,09 1,20 
Muestra I 1,31 0,08 6,16 20,62 0,48 2,34 63,53 0,39 0,61 14,53 0,30 2,12 
Muestra 
II 










Tabla A12 – Concentración media de As y metales pesados totales en muestras simples de la balsa de 
finos y en las muestras compuestas I y II. 
  









Balsa de finos 1035,53 267,71 0,25 25858,60 8544,39 0,33 181,99 28,89 0,16 
Muestra I 1020,51 88,84 0,09 26474,80 1860,23 0,07 126,64 11,98 0,09 






Tabla A13 – Concentración media de As y metales pesados asimilables en muestras simples de la balsa 
de finos y en las muestras compuestas I y II. 
 









Balsa de finos 26,51 8,08 0,30 182,78 25,65 0,14 13,69 8,37 0,61 
Muestra I 33,34 0,75 0,02 304,26 16,55 0,05 24,85 1,12 0,05 











Tabla A14 – Concentraciones absolutas y relativas de As obtenidas por -OES para cada una de las 3 






































































































Figura B4 – Correlación entre el As y el Fe para las muestras de la balsa de finos (correspondiente a 















Figura B5 – Correlación entre el As y el Fe para las muestras concentradas (correspondiente a datos de 




Figura B6 – Correlación entre el As asimilable relativo y el pH para las muestras concentradas       










Figura B7 – Correlación entre el As asimilable relativo y la arena fina para todas las muestras 
(correspondiente a  datos de las tablas A3 y A8). 
 
 
Figura B8 – Correlación entre el As asimilable relativo y la arcilla para todas las muestras 










Figura B9 – Correlación entre el As asimilable relativo y la arena gruesa para las muestras de la balsa de 




Figura B10 – Correlación entre el As asimilable relativo y la arena fina para las muestras de la balsa de 











Figura B11 – Correlación entre el As asimilable relativo y el limo para las muestras de la balsa de finos 
(correspondiente a  datos de las tablas A3 y A8). 
 
 
Figura B12 – Correlación entre el As asimilable relativo y la arcilla para las muestras de la balsa de finos  









Figura B13 – Correlación entre el As asimilable relativo y la arena fina para las muestras concentradas  




Figura B14 – Correlación entre el As asimilable relativo y la arcilla para las muestras concentradas  









Figura B15 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y la arena gruesa para todas las muestras      





Figura B16 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y la arena fina para todas las muestras 









Figura B17 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y el limo para todas las muestras 





Figura B18 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y Cu asimilable absoluto para todas las 












Figura B19 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y la arena gruesa para las muestras de la balsa 
de finos (correspondiente a datos de las tablas A3 y A8). 
 
 
Figura B20 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y la arena fina para las muestras de la balsa de 











Figura B21 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y el limo para las muestras de la balsa de finos 





Figura B22 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y la arcilla para las muestras de la balsa de finos 












Figura B23 – Correlación entre el Cu asimilable relativo y el Cu asimilable absoluto para las muestras de 





Figura B24 – Correlación entre el Fe asimilable relativo y Fe asimilable absoluto de las muestras de la 










Figura B25 – Correlación entre el Fe asimilable relativo y el pH de las muestras de la balsa de finos 





Figura B26 – Correlación entre el Fe asimilable relativo y el limo de las muestras concentradas  











Figura B27 – Correlación entre el Mn asimilable relativo y el Mn asimilable absoluto para todas las 





Figura B28 – Correlación entre el Mn asimilable relativo y el pH para todas las muestras 









Figura B29 – Correlación entre el Mn asimilable relativo y el Mn asimilable absoluto para las muestras 





Figura B30 – Correlación entre el Pb asimilable relativo y la arena gruesa para todas las muestras    












Figura B31 – Correlación entre el Pb asimilable relativo y el limo para todas las muestras 





Figura B32 – Correlación entre el Pb asimilable relativo y el Pb asimilable absoluto para todas las 










Figura B33 – Correlación entre el Pb asimilable relativo y el pH para todas las muestras 





Figura B34 – Correlación entre el Zn asimilable relativo y la arena gruesa para todas las muestras 











Figura B35 – Correlación entre el Zn asimilable relativo y el limo para todas las muestras 






Figura B36 – Correlación entre el Zn asimilable relativo y el Zn asimilable absoluto para todas las 









Figura B37 – Correlación entre el Zn asimilable relativo y el Zn asimilable absoluto para las muestras de 





Figura B38 – Correlación entre la arena gruesa y la primera extracción para todas las muestras 









Figura B39 – Correlación entre la arena gruesa y la segunda extracción para todas las muestras 





Figura B40 – Correlación entre la arena gruesa y la tercera extracción para todas las muestras 








Figura B41 – Correlación entre la arena gruesa y la primera extracción para las muestras de la balsa de 




Figura B42 – Correlación entre la arena gruesa y la tercera extracción para las muestras concentradas 









Figura B43 – Correlación entre la arena fina y la primera extracción para todas las muestras 





Figura B44 – Correlación entre la arena fina y la segunda extracción para todas las muestras 









Figura B45 – Correlación entre la arena fina y la primera extracción para las muestras de la balsa de 





Figura B46 – Correlación entre la arena fina y la segunda extracción para las muestras concentradas 









Figura B47 – Correlación entre la arena fina y la tercera extracción para las muestras concentradas   
(correspondiente a  datos de las tablas A3 y A9). 
 
 
Figura B48 – Correlación entre el limo y la primera extracción para todas las muestras (correspondiente 









Figura B49 – Correlación entre el limo y la segunda extracción para todas las muestras (correspondiente 




Figura B50 – Correlación entre el limo y la primera extracción para las muestras de la balsa de finos  










Figura B51 – Correlación entre la arcilla y la primera extracción para todas las muestras 




Figura B52 – Correlación entre la arcilla y la segunda extracción para todas las muestras 









Figura B53 – Correlación entre la arcilla y la primera extracción para las muestras de la balsa de finos 




Figura B54 – Correlación entre la arcilla y la segunda extracción para las muestras de la balsa de finos       











Figura B55 – Correlación entre la arcilla y la primera extracción para las muestras concentradas 



















































Tabla C2 – Concentraciones de As, Fe y Mn asimilables en el residuo de la muestra después de los diferentes 













Tabla C3 – Valores de la Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 
repeticiones  de la fase de verificación de la reproducibilidad de las extracciones, sus medias, desviaciones 








Tabla C4 – Concentraciones de As, Fe y Mn extraídos en la fase de verificación de la reproducibilidad de las 





Tabla C5 – Concentraciones de As, Fe y Mn asimilables en el residuo de la muestra correspondiente a la fase de 











Tabla C6 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 




Tabla C7 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 











Tabla C8 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C9 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 
















Tabla C10 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 











Tabla C11 – Concentraciones de As, Fe y Mn extraídas en la fase de optimización de la concentración de ácido 












Tabla C12 – Concentraciones de As, Fe y Mn asimilables en el residuo de la muestra después la fase de 











Tabla C13 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C14 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 














Tabla C15 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C16 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 











Tabla C17 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C18 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 










Tabla C19 – Concentraciones de As, Fe y Mn extraídas en la fase de optimización de la razón líquido-sólido, 










Tabla C20 – Concentraciones de As, Fe y Mn asimilables en el residuo de la muestra después la fase de 
optimización de la razón líquido-sólido, sus medias, desviaciones estándar y coeficientes de variación (Sólido 












Tabla C21 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C22 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 
















Tabla C23 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C24 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





















Tabla C25 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 











Tabla C26 – Concentraciones de As, Fe y Mn extraídas en la fase de optimización de la razón líquido-sólido, 












Tabla C27 – Concentraciones de As, Fe y Mn asimilables en el residuo de la muestra después la fase de 
optimización de la razón líquido-sólido, sus medias, desviaciones estándar y coeficientes de variación (Líquido 










Tabla C28 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C29 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 














Tabla C30 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C31 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 













Tabla C32 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 





Tabla C33 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 

















Tabla C34 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en las cuatro 











Tabla C35 – Concentraciones de As, Fe y Mn extraídas en la fase de optimización de la corriente eléctrica, sus 











Tabla C36 – Concentraciones de As, Fe y Mn asimilables en el residuo en la fase de optimización de la corriente 













Tabla C37 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15minutos en las tres 






Tabla C38 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15minutos en las tres 














Tabla C39 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15minutos en las tres 




Tabla C40 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15minutos en las tres 











Tabla C41 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15minutos en las tres 















Tabla C42 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15minutos en las tres 










Tabla C43 – Valores de la temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15minutos en las tres 




































Tabla C44 – Concentraciones de As, Fe y Mn extraídas en la fase de optimización del tiempo de extracción, sus 












Tabla C45 – Concentraciones de As, Fe y Mn asimilables en el residuo en la fase de optimización del tiempo de 





Anejo D. Gráficos de valores 




















































Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 minutos en 





Figura D2 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 




Figura D3 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 





Figura D4 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 




Figura D5 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 





Figura D6 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 1 




Figura D7 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 2,5 





Figura D8 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 5 




Figura D9 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 10 





Figura D10 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 20 




Figura D11 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 40 





Figura D12 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 5 




Figura D13 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 7,5 





Figura D14 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 10 




Figura D15 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 12,5 





Figura D16 – Gráficos de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 
cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  de la fase de optimización de la razón líquido-sólido de 15 




Figura D17 – Gráfico de los valores de Temperatura obtenidos cada 15 minutos en las cuatro repeticiones  


















Figura D18 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 





Figura D19 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 






Figura D20 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 




Figura D21 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 






Figura D22 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 





Figura D23 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 










Figura D24 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 






Figura D25 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 







Figura D26 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos 







Figura D27 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 









Figura D28 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 









Figura D29 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 








Figura D30 – Gráfico de los valores de Temperatura, Potencial y Corriente Eléctrica obtenidos cada 15 




















































































Tabla E1 – Valores experimentales y calculados a partir del modelo de difusión intraparticular de las 
concentraciones de As extraído para distintos tiempos de extracción. Valores del error relativo medio y 
del coeficiente de regresión para la simulación. 
 
Tiempo  Datos  Datos calculados   
t t1/2 Experimentales  M. Difusión Intramolecular  Error 
  Qt Qt/Q∞ Qt = Q∞ *Kd*t1/2  relativo 
(h) (h1/2) (mg/kg)  (mg/kg)   
0 0,00 0 0,00 0,00  0,000 
1,5 1,22 609,48 0,82 277,95  0,544 
3 1,73 620,07 0,83 393,08  0,366 
6 2,45 696,83 0,93 555,90  0,202 
9 3,00 730,81 0,98 680,84  0,068 
12 3,46 676,91 0,91 786,16  0,161 
18 4,24 747,27 1,00 962,85  0,288 
       
     ARE = 0,233 
       















Tabla E2 – Valores experimentales y calculados a partir del modelo de difusión intraparticular de las 
concentraciones de Fe extraído para distintos tiempos de extracción. Valores del error relativo medio y 
del coeficiente de regresión para la simulación. 
 
Tiempo  Datos  Datos calculados   
t t1/2 Experimentales  M. Difusión Intramolecular  Error 
   Qt Qt/Q∞ Qt = Q∞ *Kd*t1/2  relativo 
(h) (h1/2) (mg/kg)  (mg/kg)   
0 0,00 0 0,00 0,00  0,000 
1,5 1,22 2977,96 0,23 3439,74  0,155 
3 1,73 3310,55 0,26 4864,53  0,469 
6 2,45 6432,40 0,50 6879,48  0,070 
9 3,00 9762,41 0,75 8425,61  0,137 
12 3,46 8575,27 0,66 9729,05  0,135 
18 4,24 12936,60 1,00 11915,61  0,079 
      
     ARE = 0,149 
       




















Tabla E3 – Valores experimentales y calculados a partir del modelo de difusión intraparticular de las 
concentraciones de Mn extraído para distintos tiempos de extracción. Valores del error relativo medio y 
del coeficiente de regresión para la simulación. 
 
Tiempo  Datos  Datos calculados   
t t1/2 Experimentales  M. Difusión Intramolecular  Error 
   Qt Qt/Q∞ Qt = Q∞ *Kd*t1/2  relativo 
(h) (h1/2) (mg/kg)  (mg/kg)   
0 0,00 0 0,00 0,00  0,000 
1,5 1,22 58,02 0,45 39,03  0,327 
3 1,73 61,61 0,48 55,19  0,104 
6 2,45 82,92 0,65 78,06  0,059 
9 3,00 105,93 0,82 95,60  0,098 
12 3,46 96,36 0,75 110,39  0,146 
18 4,24 128,44 1,00 135,20  0,053 
      
     ARE = 0,112 
       





















Tabla E4 – Valores experimentales y calculados a partir del modelo de Elovich de las concentraciones de 
As extraído para distintos tiempos de extracción. Valores del error relativo medio y del coeficiente de 
regresión para la simulación. 
 
Tiempo Datos Ajuste Logarítmico Datos calculados  Error 
t Experimentales b a Modelo de Elovich  relativo 
(h) (mg/kg) (kg/mg) (mg/kg·h) (mg/kg)   
0,001 0,001 0,013 85758,97 8,36  0,000 
1,5 609,48 0,013 85758,97 570,92  0,063 
3 620,07 0,013 85758,97 624,24  0,007 
6 696,83 0,013 85758,97 677,56  0,028 
9 730,81 0,013 85758,97 708,75  0,030 
12 676,91 0,013 85758,97 730,88  0,080 
18 747,27 0,013 85758,97 762,07  0,020 
       
     ARE = 0,032 
       
















Tabla E5 – Valores experimentales y calculados a partir del modelo de Elovich de las concentraciones de 
Fe extraído para distintos tiempos de extracción. Valores del error relativo medio y del coeficiente de 
regresión para la simulación. 
 
Tiempo Datos Ajuste Logarítmico Datos calculados  Error 
t Experimentales b a Modelo de Elovich  relativo 
(h) (mg/kg) (kg/mg) (mg/kg·h) (mg/kg)   
0,001 0,001 0,00097 258877,7 -1427,13  0,000 
1,5 2977,96 0,00097 258877,7 6120,05  1,055 
3 3310,55 0,00097 258877,7 6835,37  1,065 
6 6432,40 0,00097 258877,7 7550,70  0,174 
9 9762,41 0,00097 258877,7 7969,13  0,184 
12 8575,27 0,00097 258877,7 8266,02  0,036 
18 12936,60 0,00097 258877,7 8684,45  0,329 
       
     ARE = 0,406 
       















Tabla E6 – Valores experimentales y calculados a partir del modelo de Elovich de las concentraciones de 
Mn extraído para distintos tiempos de extracción. Valores del error relativo medio y del coeficiente de 
regresión para la simulación. 
 
Tiempo Datos Ajuste Logarítmico Datos calculados  Error 
t Experimentales b a Modelo de Elovich  relativo 
(h) (mg/kg) (kg/mg) (mg/kg·h) (mg/kg)   
0,001 0 0,089 5553,97 -7,96  0,000 
1,5 58,02 0,089 5553,97 74,40  0,282 
3 61,61 0,089 5553,97 82,20  0,334 
6 82,92 0,089 5553,97 90,01  0,085 
9 105,93 0,089 5553,97 94,57  0,107 
12 96,36 0,089 5553,97 97,81  0,015 
18 128,44 0,089 5553,97 102,38  0,203 
       
     ARE = 0,147 
       















Tabla E7 – Obtención de Q1 y k1 para la fase inicial del modelo de two-first order reactions  aplicado a las 
concentraciones de As extraído para un tiempo inicial de 1,5 horas de extracción. 
 
 Extracción   Datos calculados  
Tiempo Experimental   M. first order reaction Control de calidad 
t Qt_exp Q10 k10 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) (Qt_exp - Qt_calc)2 
(h) (mg/kg)   (mg/kg)  
1,5 609,48 1,00 1,00 0,78 370519,50 
1,5 609,48 10,00 1,00 7,77 362056,49 
1,5 609,48 100,00 1,00 77,69 282803,81 
1,5 609,48 500,00 1,00 388,43 48860,93 
1,5 609,48 600,00 1,00 466,12 20551,54 
1,5 609,48 610,00 2,00 579,63 891,03 
1,5 609,48 610,00 3,00 603,22 39,14 
1,5 609,48 610,00 4,00 608,49 0,98 
1,5 609,48 610,00 4,20 608,88 0,36 
1,5 609,48 610,00 4,50 609,29 0,04 
1,5 609,48 610,00 4,60 609,39 0,01 
1,5 609,48 610,00 4,68 609,45 0,00 
    Q1 k1    
    610,00 4,68    




















Tabla E8 – Simulación para el As de la fase inicial de la extracción considerando una única reacción de 
primer orden. 
     
 Datos   Datos calculados 
Tiempo Experimentales   M. first order reaction 
t Qt_exp Q10 k10 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) 
0 0 610,00 4,68 0,00 
1,5 609,48 610,00 4,68 609,45 
3 620,07 610,00 4,68 610,00 
6 696,83 610,00 4,68 610,00 
9 730,81 610,00 4,68 610,00 
12 676,91 610,00 4,68 610,00 
18 747,27 610,00 4,68 610,00 







Tabla E9 – Obtención de Q2 y k2 para el modelo de two-first order reactions  aplicado a las 
concentraciones de As extraído. 
 Datos     Datos calculados  
Tiempo Experimentales     M. first order reaction Control de calidad 
t Qt_exp Q10 k10 Q20 k20 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) + Q2 * (1-e(-k2*t)) (Qt_exp - Qt_calc)2 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) (h-1) (mg/kg)  
3 620,07 610,00 4,68 1,00 1,00 610,95 83,18 
3 620,07 610,00 4,68 10,00 1,00 619,50 0,32 
3 620,07 610,00 4,68 11,00 1,00 620,45 0,15 
3 620,07 610,00 4,68 11,00 0,82 620,06 0,00 
        
6 696,83 610,00 4,68 1,00 1,00 611,00 7367,21 
6 696,83 610,00 4,68 10,00 1,00 619,98 5906,66 
6 696,83 610,00 4,68 87,00 1,00 696,78 0,00 
6 696,83 610,00 4,68 87,00 1,04 696,83 0,00 
        
9 730,81 610,00 4,68 1,00 1,00 611,00 14354,47 
9 730,81 610,00 4,68 100,00 1,00 709,99 433,57 
9 730,81 610,00 4,68 121,40 1,00 731,39 0,33 
9 730,81 610,00 4,68 121,40 0,59 730,80 0,00 
        
12 676,91 610,00 4,68 1,00 1,00 611,00 4344,13 
12 676,91 610,00 4,68 10,00 1,00 620,00 3238,76 
12 676,91 610,00 4,68 66,00 1,00 676,00 0,83 
12 676,91 610,00 4,68 67,00 0,54 676,90 0,00 
        
18 747,27 610,00 4,68 1,00 1,00 611,00 18569,51 
18 747,27 610,00 4,68 100,00 1,00 710,00 1389,05 
18 747,27 610,00 4,68 138,00 1,00 748,00 0,53 
18 747,27 610,00 4,68 138,00 0,29 747,25 0,00 
        
    Q20 k20   
    11,00 0,82   
    87,00 1,04   
    121,40 0,59   
    67,00 0,54   
    138,00 0,29   
        


















Tabla E10 –Simulación del modelo de two-first order reactions  aplicado a las concentraciones de As 
extraído. 
 
 Datos     Datos calculados   
Tiempo Experimentales     
M. first order 
reaction  Error 
t Qt_exp Q10 k10 Q20 k20 Qt_calc  relativo 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) (h-1) (mg/kg)   
0 0 610,00 4,68 84,88 0,66 0,00  0,00 
1,5 609,48 610,00 4,68 84,88 0,66 662,61  0,09 
3 620,07 610,00 4,68 84,88 0,66 683,02  0,10 
6 696,83 610,00 4,68 84,88 0,66 693,22  0,01 
9 730,81 610,00 4,68 84,88 0,66 694,65   0,05 
12 676,91 610,00 4,68 84,88 0,66 694,85   0,03 
18 747,27 610,00 4,68 84,88 0,66 694,88   0,07 
              ARE= 0,049 
  












Tabla E11 – Obtención de Q1 y k1 para la fase inicial del modelo de two-first order reactions  aplicado a 
las concentraciones de Fe extraído para un tiempo inicial de 1,5 horas de extracción. 
 
 Extracción   Datos calculados  
Tiempo Experimental   M. first order reaction Control de calidad 
t Qt_exp Q10 k10 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) (Qt_exp - Qt_calc)2 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg)  
1,5 2977,96 1,00 1,00 0,78 8863619,39 
1,5 2977,96 10,00 1,00 7,77 8822036,37 
1,5 2977,96 100,00 1,00 77,69 8411583,57 
1,5 2977,96 1000,00 1,00 776,87 4844797,89 
1,5 2977,96 2000,00 1,00 1553,74 2028403,52 
1,5 2977,96 2500,00 1,00 1942,17 1072851,40 
1,5 2977,96 2900,00 1,00 2252,92 525679,32 
1,5 2977,96 2979,00 1,00 2314,30 440450,90 
1,5 2977,96 2979,00 2,00 2830,68 21690,12 
1,5 2977,96 2979,00 3,00 2945,91 1027,44 
1,5 2977,96 2979,00 4,00 2971,62 40,25 
1,5 2977,96 2979,00 4,00 2971,62 40,25 
1,5 2977,96 2979,00 5,31 2977,97 0,00 
    Q1 k1    
    2979,00 5,31    
















Tabla E12 – Simulación para el Fe de la fase inicial de la extracción considerando una única reacción de 
primer orden. 
 
 Datos   Datos calculados 
Tiempo Experimentales   M. first order reaction 
t Qt_exp Q10 k10 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) 
0 0 2979,00 5,31 0,00 
1,5 2977,96 2979,00 5,31 2977,97 
3 3310,55 2979,00 5,31 2979,00 
6 6432,40 2979,00 5,31 2979,00 
9 9762,41 2979,00 5,31 2979,00 
12 8575,27 2979,00 5,31 2979,00 


















Tabla E13 – Obtención de Q2 y k2 para el modelo de two-first order reactions  aplicado a las 
concentraciones de Fe extraído. 
 Datos     Datos calculados  
Tiempo Experimentales     M. first order reaction Control de calidad 
t Qt_exp Q10 k10 Q20 k20 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) + Q2 * (1-e(-k2*t)) (Qt_exp - Qt_calc)2 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) (h-1) (mg/kg)  
3 3310,55 2979,00 5,31 1,00 1,00 2979,95 109296,46 
3 3310,55 2979,00 5,31 100,00 1,00 3074,02 55946,00 
3 3310,55 2979,00 5,31 342,00 1,00 3303,97 43,26 
3 3310,55 2979,00 5,31 342,00 1,17 3310,62 0,00 
        
6 6432,40 2979,00 5,31 1,00 1,00 2980,00 11919082,88 
6 6432,40 2979,00 5,31 2000,00 1,00 4974,04 2126806,61 
6 6432,40 2979,00 5,31 3460,00 1,00 6430,42 3,91 
6 6432,40 2979,00 5,31 3460,00 1,05 6432,45 0,00 
        
9 9762,41 2979,00 5,31 1,00 1,00 2980,00 46001087,08 
9 9762,41 2979,00 5,31 6000,00 1,00 8978,26 614891,94 
9 9762,41 2979,00 5,31 6784,00 1,00 9762,16 0,06 
9 9762,41 2979,00 5,31 6784,00 1,05 9762,47 0,00 
        
12 8575,27 2979,00 5,31 1,00 1,00 2980,00 31307046,44 
12 8575,27 2979,00 5,31 5500,00 1,00 8478,97 9274,42 
12 8575,27 2979,00 5,31 5596,20 1,00 8575,17 0,01 
12 8575,27 2979,00 5,31 5596,20 1,35 8575,20 0,00 
         
18 12936,60 2979,00 5,31 1,00 1,00 2980,00 99133883,56 
18 12936,60 2979,00 5,31 9950,00 1,00 12929,00 57,76 
18 12936,60 2979,00 5,31 9956,00 1,00 12935,00 2,56 
18 12936,60 2979,00 5,31 9957,60 1,10 12936,60 0,00 
         
        Q20 k20    
        342,00 1,17    
        3460,00 1,05    
        6784,00 1,05    
        5596,20 1,35    
        9957,60 1,10    
         


















Tabla E14 –Simulación del modelo de two-first order reactions  aplicado a las concentraciones de Fe 
extraído. 
 Datos     Datos calculados   
Tiempo Experimentales     M. first order reaction  Error 
t Qt_exp Q10 k10 Q20 k20 Qt_calc  relativo 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) (h-1) (mg/kg)   
0 0 2979,00 5,31 5227,96 1,14 0,00  0,00 
1,5 2977,96 2979,00 5,31 5227,96 1,14 7263,20  1,44 
3 3310,55 2979,00 5,31 5227,96 1,14 8036,96  1,43 
6 6432,40 2979,00 5,31 5227,96 1,14 8201,43  0,28 
9 9762,41 2979,00 5,31 5227,96 1,14 8206,78   0,16 
12 8575,27 2979,00 5,31 5227,96 1,14 8206,95   0,04 
18 12936,60 2979,00 5,31 5227,96 1,14 8206,96   0,37 
              ARE = 0,530 
  
















Tabla E15 – Obtención de Q1 y k1 para la fase inicial del modelo de two-first order reactions  aplicado a 
las concentraciones de Mn extraído para un tiempo inicial de 1,5 horas de extracción. 
 Datos   Datos calculados  
Tiempo Experimentales   M. first order reaction Control de calidad 
t Qt_exp Q10 k10 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) (Qt_exp - Qt_calc)2 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg)  
1,5 58,02 1,00 1,00 0,78 3276,78 
1,5 58,02 10,00 1,00 7,77 2525,19 
1,5 58,02 50,00 1,00 38,84 367,74 
1,5 58,02 55,00 1,00 42,73 233,85 
1,5 58,02 55,00 2,00 52,26 33,16 
1,5 58,02 55,00 4,00 54,86 9,96 
1,5 58,02 55,00 6,00 54,99 9,16 
1,5 58,02 57,00 6,00 56,99 1,05 
1,5 58,02 58,00 6,00 57,99 0,00 
    Q1 k1    
















Tabla E16 – Simulación para el Mn de la fase inicial de la extracción considerando una única reacción de 
primer orden. 
 
 Datos   Datos calculados 
Tiempo Experimentales   M. first order reaction 
t Qt_exp Q10 k10 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) 
0 0 58,00 6,00 0,00 
1,5 58,02 58,00 6,00 57,99 
3 61,61 58,00 6,00 58,00 
6 82,92 58,00 6,00 58,00 
9 105,93 58,00 6,00 58,00 
12 96,36 58,00 6,00 58,00 








Tabla E17 – Obtención de Q2 y k2 para el modelo de two-first order reactions  aplicado a las 
concentraciones de Mn extraído. 
 Datos     Datos calculados  
Tiempo Experimentales     M. first order reaction Control de calidad 
t Qt_exp Q10 k10 Q20 k20 Qt_calc = Q1 * (1-e(-k1*t)) + Q2 * (1-e(-k2*t)) (Qt_exp - Qt_calc)2 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) (h-1) (mg/kg)  
3 61,61 58,00 6,00 1,00 1,00 58,95 7,07 
3 61,61 58,00 6,00 5,00 1,00 62,75 1,30 
3 61,61 58,00 6,00 5,00 0,50 61,88 0,08 
3 61,61 58,00 6,00 5,00 0,43 61,62 0,00 
        
6 82,92 58,00 6,00 1,00 1,00 59,00 572,28 
6 82,92 58,00 6,00 20,00 1,00 77,95 24,70 
6 82,92 58,00 6,00 25,00 1,00 82,94 0,00 
6 82,92 58,00 6,00 25,00 1,30 82,99 0,00 
        
9 105,93 58,00 6,00 1,00 1,00 59,00 2202,44 
9 105,93 58,00 6,00 40,00 1,00 98,00 62,96 
9 105,93 58,00 6,00 47,00 1,00 104,99 0,88 
9 105,93 58,00 6,00 47,90 2,00 105,90 0,00 
        
12 96,36 58,00 6,00 1,00 1,00 59,00 1395,77 
12 96,36 58,00 6,00 30,00 1,00 88,00 69,89 
12 96,36 58,00 6,00 37,00 1,00 95,00 1,85 
12 96,36 58,00 6,00 38,30 1,00 96,30 0,00 
18 128,44 58,00 6,00 1,00 1,00 59,00 4821,91 
18 128,44 58,00 6,00 50,00 1,00 108,00 417,79 
18 128,44 58,00 6,00 70,00 1,00 128,00 0,19 
18 128,44 58,00 6,00 70,50 1,00 128,50 0,00 
        Q20 k20    
        5,00 0,43    
        25,00 1,30    
        47,90 2,00    
        38,30 1,00    
        70,50 1,00    
               
















Tabla E18 –Simulación del modelo de two-first order reactions  aplicado a las concentraciones de Mn 
extraído. 
 
 Datos     Datos calculados   
Tiempo Experimentales     M. first order reaction  Error 
t Qt_exp Q10 k10 Q20 k20 Qt_calc  relativo 
(h) (mg/kg) (mg/kg) (h-1) (mg/kg) (h-1) (mg/kg)   
0 0 58,00 6,00 37,34 1,15 0,00  0,00 
1,5 609,48 58,00 6,00 37,34 1,15 88,64  0,85 
3 620,07 58,00 6,00 37,34 1,15 94,14  0,85 
6 696,83 58,00 6,00 37,34 1,15 95,30  0,86 
9 730,81 58,00 6,00 37,34 1,15 95,34   0,87 
12 676,91 58,00 6,00 37,34 1,15 95,34   0,86 
18 747,27 58,00 6,00 37,34 1,15 95,34   0,87 
              ARE = 0,738 
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variables de proceso en la 







































ANEJO F - INFLUENCIA DE LAS VARIABLES DE PROCESO EN 





Tabla F1 – Control de calidad del modelo de Elovich en las extracciones de As con variación de la 
corriente eléctrica. 
 








0,001 0,001 -4,14 
0,01803 0,9949 
3 522,69 550,12 
9 623,17 626,18 
12 672,40 646,09 
 
 








0,001 0,001 -1,16 
0,0007 0,9997 
3 635,78 644,98 
9 740,05 733,64 
12 758,48 757,86 
 
 








0,001 0,001 0,40 
0,0053 0,9999 
3 732,24 729,06 
9 826,28 829,05 














Tabla F2 – Control de calidad del modelo de Elovich en las extracciones de As con variación de la razón 
líquido-sólido. 
 








0,001 0,001 3,58 
0,0293 0,9937 
3 647,75 627,99 
9 735,16 713,67 
12 698,42 736,10 
 
 








0,001 0,001 -1,16 
0,0007 0,9997 
3 635,78 644,98 
9 740,05 733,64 
12 758,48 756,86 
 
 








0,001 0,001 -2,48 
0,0269 0,9985 
3 631,13 647,06 
9 731,96 736,19 












Tabla F3 – Control de calidad del modelo de Elovich en las extracciones de As con variación de 
la concentración del ácido cítrico. 
 








0,001 0,001 1,30 
0,0120 0,9969 
3 613,67 609,32 
9 714,05 692,75 
12 690,24 714,60 
 
 








0,001 0,001 -1,16 
0,0007 0,9997 
3 635,78 644,98 
9 740,05 733,64 
12 758,48 756,85 
 
 








0,001 0,001 -2,95 
0,0332 0,9965 
3 642,84 659,53 
9 734,42 750,44 
































Tabla F6 – Control de calidad del modelo de difusión en las extracciones de Fe con variación de la 





















Tabla F8 – Control de calidad del modelo de difusión en las extracciones de Mn con variación de la 










Tabla F9 – Control de calidad del modelo de difusión en las extracciones de Mn con variación de la 










Figura F1 – Correlación entre el parámetro cinético A del modelo de Elovich para la extracción de As y 





Figura F2 – Correlación entre el parámetro cinético A del modelo de Elovich para la extracción de As y 










Figura F3 – Correlación entre el parámetro cinético A del modelo de Elovich para la extracción de As y 

















Tabla F10 – Valores para la correlación general con la constante A para el As. 
CE  Rz  Cr  A  CE*Rz*Cr 
(mA)  (ml/g) (mol/l)  (mg/kg)  (mA ml g‐1 mol l‐1)
200  10  0,8  69,228  1600 
600  10  0,8  80,703  4800 
1000  10  0,8  91,014  8000 
600  5  0,8  77,989  2400 
600  10  0,8  80,703  4800 
600  20  0,8  81,128  9600 
600  10  0,4  75,942  2400 
600  10  0,8  80,703  4800 





Figura F4 – Correlación entre el parámetro cinético A del modelo de Elovich para la extracción de As y 
las tres variables de proceso: intensidad de corriente eléctrica (CE), razón líquido/sólido (Rz) y 

































Figura F5 – Correlación entre el parámetro cinético B del modelo de Elovich para la extracción de As y 





Figura F6 – Correlación entre el parámetro cinético B del modelo de Elovich para la extracción de As y 
















Figura F7 – Correlación entre el parámetro cinético B del modelo de Elovich para la extracción de As y 










Tabla F11 – Valores para la correlación general con la constante B para el As. 
CE  Rz  Cr  B  CE*Rz*Cr 
(mA)  (ml/g) (mol/l)  (mg/kg) (mA ml g‐1 mol l‐1)
200  10  0,8  474,07  1600 
600  10  0,8  556,32  4800 
1000  10  0,8  629,08  8000 
600  5  0,8  542,31  2400 
600  10  0,8  556,31  4800 
600  20  0,8  557,93  9600 
600  10  0,4  525,89  2400 
600  10  0,8  556,32  4800 





Figura F8 – Correlación entre el parámetro cinético B del modelo de Elovich para la extracción de As y 
las tres variables de proceso: intensidad de corriente eléctrica (CE), razón líquido/sólido (Rz) y 
































Tabla F12 – Valores para la correlación general con la constante A para el Fe. 
CE  Rz  Cr  Ai  CE*Cr/Rz 
(mA)  (ml/g)  (mol/l)  (mg/kg∙h‐1/2) (mA mol l‐1 ml‐1 g)
200  10  0,8  753,32  16 
600  10  0,8  1934,43  48 
1000  10  0,8  4728,00  80 
600  5  0,8  19184,04  96 
600  10  0,8  1934,43  48 
600  20  0,8  290,41  24 
600  10  0,4  4518,42  24 
600  10  0,8  1934,43  48 





 Figura F9 –Correlación entre el parámetro cinético Ai del modelo de difusión intraparticular para la 
extracción de Fe y las tres variables de proceso: intensidad de corriente eléctrica (CE), razón 











Tabla F13 – Valores para la correlación general con la constante A para el Mn. 
CE  Rz  Cr  Ai  CE*Cr/Rz 
(mA)  (ml/g)  (mol/l)  (mg/kg∙h‐1/2) (mA mol l‐1 ml‐1 g)
200  10  0,8  15,39  16 
600  10  0,8  23,61  48 
1000  10  0,8  47,29  80 
600  5  0,8  46,12  96 
600  10  0,8  23,61  48 
600  20  0,8  17,35  24 
600  10  0,4  21,41  24 
600  10  0,8  23,61  48 






Figura F10 –Correlación entre el parámetro cinético Ai del modelo de difusión intraparticular para la 
extracción de Mn y las tres variables de proceso: intensidad de corriente eléctrica (CE), razón 
líquido/sólido (Rz) y concentración de ácido cítrico (Cr). 
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